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Résumé
Les matériaux cimentaires représentent une part importante du volume des déchets nu-
cléaires. Le procédé d’électro-décontamination permet d’assainir en profondeur les matrices
cimentaires et de réduire les volumes des déchets. Le développement du procédé s’appuie
sur l’expérience acquise par les techniques de réalcanisation et de déchloruration des bétons
armés. Au cours de cette étude, deux ciments, un ciment ordinaire de Portland et un ciment
à 30% de laitier, ont été choisis pour gâcher mortiers et bétons. Ils ont été contaminés à la
gâchée par du césium inactif, l’espèce la plus représentative des contaminations profondes.
Trois principaux objectifs ont guidé les travaux expérimentaux et numériques : la caractérisa-
tion et une meilleure compréhension du transport ionique du césium, l’évaluation du procédé
à l’échelle du laboratoire et le passage à une échelle représentative du chantier.
La caractérisation des propriétés de transfert du césium s’est appuyée sur les protocoles exis-
tants pour les chlorures. Une étude comparative de la rétention et du transport des chlorures
et du césium ont permis de décrire et de quantifier les phénomènes observés. Un modèle de
transport ionique a alors été développé en prenant en compte les termes de force ionique et
les équilibres des interactions des alcalins avec les phases cimentaires.
Les applications du procédé à l’échelle du laboratoire ont montré la cohérence entre efficacité
de la décontamination, caractéristiques du matériau et les grandeurs électriques imposées. Il
a notamment été démontré que le procédé permet de s’affranchir d’une part importante du
césium (entre 50% et 80% en trois semaines) et mobilise le césium profond depuis le voisinage
des armatures. Les effets de la géométrie de l’échantillon, du mode de contamination et des
courants électriques, ainsi que le suivi de la corrosion et de la déformation des matériaux ont
également été étudiés.
Des essais de décontamination sur grandes dalles ont aussi été réalisés pour estimer les effets
d’échelle. Les compartiments électrolytiques sont remplacés par des électrolytes solides, gels
et pâtes de papier. Si le rôle substitutif de ces électrolytes,a été démontré, les contraintes liées
à leur comportement rhéologique et leur cinétique de séchage restent présentes. L’analyse du
solide après décontamination a mis en évidence la migration du césium mais aussi celle du
sodium et du potassium.
Enfin, l’efficacité et la faisabilité du procédé ont été largement démontrées tout au long de ce
travail, néanmoins, un travail d’optimisation et de validation reste aujourd’hui nécessaire.
Mots-clés : Electro-décontamination, démantèlement nucléaire, migration, procédé, matériaux




The end of operations in nuclear facilities is followed by various decontamination and decom-
missioning operations. Similar to other electrochemical techniques such as realkalisation and
chloride extraction, an electrokinetic remediation process is being developed as a specific
method for deeply contaminated concrete structures. Two cements, an ordinary Portland and
a 30% slag cement, have been chosen for the conducted work. Mortars and concretes are conta-
minated by adding non-radioactive cesium in the batch water, cesium being a representative
specie of deep encountered contaminants.
The conducted experimental and numerical work have focused on three main aspects :
characterizing and understanding the cesium transport mechanisms, assessing the electro-
remediation process at lab-scale and evaluating the real scale constraints.
Using existing knowledge of chloride transport mechanisms, experiments have been conduc-
ted to characterize the cesium interactions with cementitious phase and ionic transport in
saturated materials. A numerical model have then been developed to describe the cesium
transport, taking into account the ionic activity coefficients and interactions with solid phases.
Indeed, lab-scale experiments have demonstrated that electro-remediation reduced to 20–
50% the initially contained cesium after a three weeks treatment. Treated samples analysis
confirmed that deeply diffused cesium is migrating to the surface. Moreover, conducted
experiments showed the consistency between the different materials properties, applied
currents and decontamination efficiency. A comparative analysis of experiments carried on
samples with different shapes, formulations and contamination modes helped assessing and
optimizing the process efficiency for various continuous and variable applied currents.
Finally, electro-remediation experiments have also been carried on 1 m2 concrete slabs. Liquid
catholyte and anolyte solutions are replaced by alumina gels and cellulose pastes. Lab-scale
experiments demonstrated the good substitutability between liquid solutions and the two
alternative electrolytes, however, rheological and drying behavior of gels and pastes still dwells
on the process efficiency. Analysis of concrete slabs samples after treatment showed ionic
migration of cesium, sodium and potassium.
Hence, the efficiency and feasibility of electro-remediation have been demonstrated. Yet, the
process still needs optimization and validation on real contaminated structures.
Key words : Electro-remediation, nuclear decommissioning, decontamination, migration,
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Au cours de la prochaine décennie, le parc nucléaire mondial (Figures 1.1, 1.2 et 1.3) devrait
connaître une forte expansion : 441 réacteurs sont aujourd’hui en service, 55 en cours de
construction, 104 à l’état de projet et 97 mis à l’arrêt définitif, sans compter les installations
annexes nécessaires pour la production et le retraitement du combustible. Le nombre croissant
des installations nucléaires dans le monde et l’accès de nouveaux pays au nucléaire civil
témoigne d’une démocratisation de l’énergie nucléaire mais appelle à redoubler d’efforts dans
la maîtrise de la sûreté.
L’acceptation des nouvelles générations passe aussi par la bonne gestion du passé et notam-
ment du démantèlement maîtrisé de la première génération d’installations nucléaires. La fin
de vie d’une installation se solde ainsi par une phase de déconstruction qui peut dépasser des
durées de 30 ans [Nuklear Forum, 2010].
FIGURE 1.1 – Le parc nucléaire mondial
Le développement des techniques de décontamination efficaces et contrôlées, la planification
et l’organisation de ces opérations et les enjeux de sécurité et de protection sont alors les
principaux objectifs des acteurs industriels, privés, publics et internationaux. La recherche
scientifique et industrielle apporte les moyens technologiques nécessaires pour procéder à ces
opérations efficacement, en limitant les risques et les coûts des opérations [Nuklear Forum,
2010].
Au cours de ces opérations de démantèlement, les matériaux cimentaires représentent une
part importante des volumes de déchets à traiter (près de 90%). Leur traitement représente
des enjeux industriels importants en termes de sûreté et de coût. Si la caractérisation de
la contamination des structures de génie civil permet de dresser des inventaires relative-
ment représentatifs des matériaux cimentaires contaminés, les techniques de démolition,
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FIGURE 1.2 – Le parc nucléaire européen
de bouchardage et de ponçage restent privilégiées par rapport aux procédés avancés de
décontamination.
Dans la suite, nous décrirons les opérations de déconstruction conduits sur les chantiers de
démantèlement ainsi que la gestion et le traitement des déchets nucléaires. On s’attardera
davantage sur les matériaux cimentaires contaminés, à travers des retours d’expériences de
récentes opérations d’assainissement [Nuklear Forum, 2010].
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FIGURE 1.3 – Le parc nucléaire français
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1.1 L’installation nucléaire en fin d’exploitation
1.1.1 Le démantèlement d’une installation nucléaire
Le cycle d’une installation nucléaire comporte deux grandes périodes, la phase d’exploita-
tion et la phase de démantèlement. Elles sont régies respectivement par deux décrets : le
Décret d’Autorisation de Création et le Décret d’autorisation de Mise à l’Arrêt Définitive
(Figure 1.4) [ASN, 2010a,b].
Années





Décret d’Autorisation de Création
Fonctionnement de l’installation










- 5 0 10 20
FIGURE 1.4 – Cycle de vie d’une installation nucléaire
1.1.1.1 Les différentes étapes du démantèlement
Les travaux de démantèlement d’une installation nucléaire sont conduits en trois étapes, la
préparation au démantèlement, le démantèlement et l’assainissement des structures, et le
déclassement et la libération du site.
La préparation au démantèlement : Durant cette phase, l’ensemble des données nécessaires
au démantèlement est rassemblé. La caractérisation de l’installation requiert la réalisation de
cartographies radiologiques et la collecte des éléments pertinents pour la reconstitution de
l’historique de l’installation.
Un réaménagement de l’installation est effectué. Les différents réseaux utilitaires d’électricité,
des fluides et de ventilation peuvent faire l’objet de travaux particuliers. On procède égale-
ment à l’évacuation des substances dangereuses présentes dans le site. Le terme source est
également évacué, le coeur est déchargé, le combustible retiré et les circuits vidangés.
Le démantèlement et l’assainissement de l’installation : L’objectif des opérations de démantèle-
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ment est d’éliminer les équipements et les structures qui permettaient le fonctionnement de
l’installation, ainsi que les barrières de confinement de la radioactivité. Les déchets radioactifs
sont conditionnés, caractérisés et éliminés dans les filières autorisées correspondantes. La
maintenance du matériel de sûreté et le vieillissement des équipements est une des probléma-
tiques qui requiert une attention particulière.
Afin de déclasser les zones à déchets nucléaires (ZDN) en zones à déchets conventionnels
(ZDC), on procède à l’assainissement complet ou partiel des structures constitutives des ZDN.
Les procédés d’assainissement nécessitent ainsi un contrôle de l’état radiologique mais aussi
physique de ces structures.
Le traitement des déchets, la destruction des bâtiments ou la réhabilitation des sols pollués
peuvent également être réalisés au cours de la phase de démantèlement. Progressivement, la
réduction de l’inventaire radiologique de l’installation permet de lever certains éléments de
sûreté [Genelot et Matet, 2004, Lareynie, 2006, Laferranderie, 2007, Calmes et al., 2004].
Trois niveaux sont ainsi fixés par l’AIEA 1 :
• Le premier niveau de démantèlement correspond au statut "fermée sous surveillance".
L’évacuation des sources radioactives permet de passer le niveau I du démantèlement, selon
des normes fixées par l’AIEA. On passe ainsi de trois barrières de confinement à une seule.
• Le deuxième niveau de démantèlement correspond à une "libération partielle ou condi-
tionnelle de l’installation", dans laquelle la zone confinée est réduite à son minimum,
c’est-à-dire, qu’il peut exister une ou plusieurs zones dans lesquelles subsiste de la radioacti-
vité à un niveau élevé. Il y a destruction et décontamination de tous les bâtiments en dehors
de celui qui abrite le réacteur nucléaire. La surveillance de l’environnement est maintenue.
• Le dernier niveau de démantèlement, le niveau III correspond à la "libération totale et
inconditionnelle du site" sans qu’aucune surveillance ne soit nécessaire, tous les matériaux
ou équipements de radioactivité significative ayant été évacués. Le réacteur nucléaire et les
échangeurs thermiques sont démantelés et décontaminés et le bâtiment du réacteur est
détruit. Le site doit enfin être réhabilité en fonction de son utilisation ultérieure.
L’état final du site : L’évaluation de l’état de l’installation après démantèlement comprend
son état physique, radiologique et la présence éventuelle de sources de pollution. En vue du
déclassement de l’installation, la totalité des substances dangereuses et des déchets doit être
évacuée.
L’exploitant doit également définir une stratégie de réhabilitation du site en vue des utilisa-
tions ultérieures. Cette démonstration est fondée sur une description fournie de l’histoire de
l’installation et une analyse exhaustive de l’état des sols et des eaux souterraines.
Le Tableau 1.1 récapitule l’ensemble des étapes et des opérations du démantèlement d’une
installation nucléaire [Tallec et Kus, 2008].
1. Agence Internationale de l’Energie Atomique
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Mise à l’arrêt définitif
• Evacuer les sources radioactives
• Réaménagement et élimination des circuits inutiles (eau, air, gaz)
• Vidange, rinçage et décontamination des circuits hydrauliques
• Reconstitution de l’historique de l’exploitation
• Evaluation des contraintes et des risques et simplifications de l’ex-
ploitation
• Entreposage ou évacuation des déchets d’exploitation
• Premiers travaux de démantèlement éventuels
Préparation au
démantèlement
• Inventaires physiques et radiologiques
•Mesures de la radioactivité in situ
• Etablir des référentiels de sûreté approuvés par l’ASN
• Choix de la stratégie industrielle, des niveaux de maîtrise des risques
et de partage des responsabilités et contractualisations
• Elaboration d’un avant-projet avec les données, les conditions d’in-
terventions, un premier scénario de démantèlement, la logistique mise
en place, ainsi que la gestion des déchets
•Demande d’autorisation de démantèlement, rédaction des dossiers
d’autorisation des déchets et des dossiers d’agrément pour les colis de
déchets approuvés par l’ANDRA




• Traiter les zones conventionnelles des plus simples au plus com-
plexes
• Traiter les déchets conventionnels, décalorifuger, puis démanteler
les structures nucléaires si le débit de dose le permet
• Traiter les structures très actives par téléopération selon un scénario
prédéfini (coûts, dosimétrie, délais, risques...)
•Optimisation de la gestion des déchets (découpe, décatégorisation,
décontamination, conditionnement sur chantier et caractérisations)
• Choix des techniques de découpe, de décontamination et de robo-
tique, selon leur simplicité, adaptabilité et risques
Assainissement et
déclassement
• Localiser et évaluer les sources radioactives résiduelles
• Choisir le mode de traitement industriel et l’épaisseur à éliminer
• Elimination par arasage, bouchardage ou sciage
Démolition • La démolition de l’installation ne pose aucune contrainte supplémen-
taire de sûreté, l’ouvrage est détruit avec les techniques habituellement
employées dans le génie civil
Réhabilitation • Aménagement du site en fonction de son utilisation future, une
période de surveillance peut se révéler nécessaire
Tableau 1.1 – Les étapes du démantèlement d’une installation nucléaire
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1.1.1.2 Le coût du démantèlement
A titre d’indication du niveau global des coûts de la déconstruction, l’organisme de régulation
des Etats-Unis exige que les exploitants disposent d’au moins 164 millions de dollars (valeur
de 2000) pour déclasser et démanteler un réacteur classique à eau sous pression. L’âge moyen
des centrales nucléaires dans les pays de l’OCDE est d’une quinzaine d’années, par rapport à
une durée de vie utile moyenne d’au moins trente ans. Le taux de mise hors service devrait
culminer aux alentours de 2015 [Voyages de Presse, 2006].
Des études réalisées par l’OCDE et par EDF ont cherché à évaluer les coûts du démantèlement.
L’estimation faite par l’OCDE est le résultat d’une enquête internationale pour les différents
types de réacteurs. Les coûts moyens pour le démantèlement d’un REP sont de 320 $/kWe,
avec un écart-type de 195 $/kWe et de 2500 $/kWe pour les réacteurs à gaz, EDF estime à 225
$/kWe le coût du démantèlement d’un REP et provisionne 15 % de l’investissement total pour
le démantèlement. Une décomposition des coûts a été faite suite à l’enquête de l’OCDE :
• Déconstruction 25-55 %
• Déchets 17-43 %
• Sécurité, surveillance 8-13 %
• Réaménagement du site 5-13 %
• Ingénierie, gestion du projet 5-24 %
Ces chiffres permettent de décliner les principaux leviers sur les coûts du démantèlement,
l’écart-type reste néanmoins important. On peut toutefois noter que les coûts du démantèle-
ment sont parmi les plus faibles en France, l’Italie estime le démantèlement d’un REP à 909
$/kWe, les Etats-Unis, le Japon et la Slovénie suivent avec des coûts avoisinant les 400 $/kWe 2.
1.1.2 Les déchets nucléaires
Les déchets nucléaires sont les matières radioactives inutilisables. Leur dangerosité implique
une responsabilité particulière des exploitants et du gouvernement.
Leur gestion comporte des enjeux de plusieurs natures : choix énergétiques, coûts écono-
miques du traitement et de l’entreposage, la sûreté de l’environnement et des travailleurs, le
développement des technologies des filières de gestion et la prise en compte de leur accepta-
bilité par la société civile [ASN, 2002, Butez, 2010, Gouv., 2010].
1.1.2.1 Classification des déchets
L’origine des déchets nucléaires doit être prise en compte pour son traitement. Ils proviennent
essentiellement de la production d’électricité (près de 63 % en 2004). Les autres provenances
correspondent à la médecine, la défense et des secteurs industriels qui font l’usage de matières
radioactives.
La classification des matières radioactives repose essentiellement sur deux paramètres : l’ac-
tivité et la durée de vie. L’activité correspond au nombre de désintégrations par seconde, et
2. Le rapport de la Cour des Comptes de janvier 2012 met notamment en évidence la nécessaire réévaluation
des provisions des coûts du démantèlement et de la gestion des déchets. Les coûts réels sont plus importants que
les coûts estimés pour la plupart des sites en cours de démantèlement. Il est aussi important de rappeler qu’il
s’agit des premiers retours d’expériences des opérations de démantèlement et que les estimations des charges et
des provisions reste encore délicate à ce stade.
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évalue le niveau de dangerosité de la matière en Becquerel. La durée de vie est le temps néces-
saire pour réduire de moitié l’activité des atomes, elle permet de tenir compte de l’évolution
de la radioactivité des déchets dans le temps.
Les diagrammes (Figure 1.5) décrivent la répartition en volume et en radioactivité des dif-
férentes catégories de déchets produits en France à la fin de l’année 2007. Les déchets les
plus contaminants représentent ainsi un très faible volume alors que 90 % des déchets ne
dépassent pas 0,04 % de la radioactivité totale. Les matériaux contaminés sont classés selon
cinq catégories [ANDRA, 2010] :
• HA : déchets à haute activité et durée de vie longue (> 30 ans). Le coût de stockage est de 900
à 1500 ke par m3. Ils sont principalement issus des combustibles usés après traitement.
• MA-VL : déchets à moyenne activité et vie longue (> 30 ans). Le coût de stockage est d’en-
viron 74 ke par m3. Ils sont aussi majoritairement issus du traitement du combustible
et des travaux de maintenance, notamment des structures des assemblages, embouts et
coques, outils et équipements usagés ou certains effluents générés par des procédés de
décontamination.
• FA-VL : déchets à faible activité et durée de vie longue (> 30 ans). Le coût de stockage est
d’environ 7 à 25 ke par m3. Ils rassemblent en large partie les déchets radifères et les
déchets de graphite issus de la filière uranium naturel, graphite, gaz (UNGG).
• FMA-VC : déchets à faible et moyenne activité et à durée de vie courte (< 30 ans). Le coût
de stockage est d’environ 2,5 à 3 ke par m3. Ils sont essentiellement retrouvés parmi les
déchets du démantèlement des centrales et des installations de traitement du combustible,
mais aussi, en quantité moins importante, dans la recherche médicale.
• TFA : déchets à Très Faible Activité. Le coût de stockage est d’environ 0,5 ke par m3. Ils pro-
viennent principalement des activités d’exploitation, de maintenance et de démantèlement
des installations nucléaires.
1.1.2.2 Les filières de gestion
L’ANDRA est également chargée de tenir à jour les inventaires des déchets nucléaires. Les vo-
lumes prévisionnels pour les décennies à venir prévoient ainsi une augmentation importante
des quantités de déchets à traiter (voire Tableau 1.2).
Dans les années à venir, les prévisions et les enjeux 3 appellent à une gestion des déchets nu-
cléaires irréprochable. Le développement des nouvelles technologies au service du traitement
des déchets pour les différentes filières mises en place permet de jouer sur les leviers des
coûts économiques mais aussi dans une certaine mesure l’acceptabilité et la vulgarisation des
questions nucléaires. En ce sens, le cadre réglementaire et l’action gouvernementale prend
toute son importance [Gouv., 2010].
Le plan national de la gestion des matières et des déchets radioactifs met en oeuvre les
recherches et les études sur la gestion des déchets. Trois priorités sont données par le texte de
loi, la réduction du volume et de la nocivité des déchets, notamment par le développement
de procédés spécifiques, l’entreposage comme étape de transition en vue du stockage et le
3. Les importants volumes prévisionnels, les prochains chantiers d’assainissement et de démantèlement, les
éventuels stocks de combustible, les prévisions des volumes de matières radioactives ne sont pas à la baisse.
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(b) Répartition des catégories selon leur part dans le volume total
FIGURE 1.5 – Parts des volumes et des radioactivités des différentes catégories de déchets
stockage profond comme solution pérenne pour les déchets qui ne peuvent être stockés en
surface ou en faible profondeur.
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Les centres de recherche (CEA, ANDRA) participent au développement des techniques em-
ployées dans la gestion et le traitement des déchets et élaborent des programmes de recherche
permettant de développer les filières de gestion des différentes catégories de déchets. Le
Tableau 1.3 récapitule les différentes filières de gestion de matières radioactives appliquées
aujourd’hui [Gouv., 2010].
En m3 équivalent conditionné Volumes fin 2007 Volumes prévisionnels fin 2030
HA 2 293 5 060
MA-VL 41 757 51 009
FA-VL 82 536 151 876
FMA-VC 792 695 1 174 193
TFA 231 688 869 311
Total 115 0969 2 251 449
Tableau 1.2 – Volume des déchets produits par catégories
Vie très courte
(Période < 100 jours)
Vie courte
(Période < 31 ans)
Vie longue
(Période > 31 ans)
TFA Gestion par décroissance






(Centre de stockage des déchets de très faible activité
de l’Aube)
FA Stockage de surface
(Centre de stockage des
déchets de faible et
moyenne activité de
l’Aube)
Stockage à faible profon-
deur
(à l’étude, loi du 28 juin
2006)
MA
HA Stockage profond (à l’étude, loi du 28 juin 2006)
Tableau 1.3 – Les filières de gestion des différents catégories de déchets
Les déchets TFA sont stockés en surface au centre de l’Aube, destiné à accueillir près de 650
000 m3 de déchets à l’horizon des trente prochaines années. Une faible quantité est recyclée
dans la filière nucléaire, notamment le plomb refondu pour concevoir des protections contre
les rayonnements. Les déchets FMA-VC sont évacués après éventuellement un traitement par
incinération vers les centres de stockage. L’option d’une filière d’immersion débattue dans le
cadre de l’OCDE mais refusée en 1969 par la France a conduit au stockage dans le centre de la
Manche, placé sous surveillance depuis 2003. Depuis 1992, ils sont évacués vers le centre de
l’Aube, ils représentent 25 % de sa capacité totale (chiffres de 2007).
Les autres catégories de déchets qui représentent près de 10 % en volume n’ont pas encore
de filière officiellement attribuée. Il est envisagé de stocker les déchets FA-VL en subsurface,
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c’est-à-dire, à au moins une quinzaine de mètre en profondeur. Les déchets MA et HA à vie
longue sont principalement issus du traitement des combustibles. Des procédés de sépara-
tion permettent de récupérer les différents radionucléides. Le plutonium est recyclé dans le
combustible MOX, l’uranium est partiellement recyclé dans les réacteurs REP, les produits de
fission et d’activation, tels que les actinides, sont vitrifiés puis entreposés en surface en vue du
stockage profond après leur refroidissement.
Les filières des déchets à vie longue n’ont pas encore de filières et font l’objet de programmes
d’étude régis par la loi de 2006 et développés dans les différents centre de recherche. La
séparation et la transmutation en des radionucléides à vie courte sont des techniques explorées
par les programmes de recherche actuels. L’enfouissement profond en couches géologiques
reste la principale piste, la réversibilité de cette filière fait toutefois débat. L’entreposage de
longue durée sécurisé et surveillé en l’attente de meilleures solutions est également privilégié.
1.2 Les matériaux cimentaires contaminés
Dans le cadre des opérations de démantèlement et de la déconstruction, il existe une grande
variété de matériaux contaminés (métaux, gants, peinture, papiers, etc.), les matériaux ci-
mentaires représentent la majeure partie des déchets des installations nucléaires en volume.
Ils rassemblent environ 90 % des matériaux contaminés dont la quasi-totalité de catégorie
FMA-VC et TFA. Les 10 % restants sont essentiellement des matériaux métalliques et des
effluents (circuits et piscine de décontamination).
Les bétons contaminés dans une installation nucléaire peuvent être classés selon leur activité.
Les bétons à haute activité se limitent aux structures abritant les réacteurs (les différentes
barrières de confinement du réacteur ou des matières hautement radioactives). Les bétons
de faible et moyenne activité proviennent des structures annexes qui n’abritent que des
matières avec de faibles activités suspectées ou avérées (les diverses pièces et locaux anodins
de l’installation).
Les bétons de moyenne activité sont ceux qui sont les plus assujettis à une décontamination,
fréquemment retrouvés dans les installations de recherche et dans les usines d’enrichissement.
Leur activité est relativement faible, en moyenne de quelques Bq/g.
1.2.1 Les mécanismes de contamination
Deux principaux mécanismes sont responsables de la contamination des matériaux cimen-
taires, l’activation neutronique des bétons et la contamination par transfert de masse dans les
matériaux.
1.2.1.1 L’activation neutronique
La capture des neutrons par les voiles de béton armé est le principal mode d’activation.
On distingue les rayonnements dus à une capture neutronique radiative (émission d’un
photon à l’activation du béton), et les émissions photoniques des réactions de désexcitation
des nouveaux noyaux formés qui surviennent après l’activation. La gêne occasionnée peut
contraindre un arrêt temporaire de l’exploitation ou des mesures exceptionnelles de sûreté.
Selon les noyaux formés, les périodes de décroissance peuvent être courtes, de l’ordre de la
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minute ou de l’heure ou relativement longues, de l’ordre du mois. A court terme, les noyaux
d’aluminium et de calcium sont les principaux responsables de la radioactivité, alors que les
noyaux de cobalt, de fer ou de nickel présentent des temps caractéristiques de décroissance











1H(n,γ) 2H 0,3326 stable 2,2 99,985
16O(n, p) 16N 0,00019 7,13 s 6,1 ; 7,1 99,762
23Na(n,γ) 24Na 0,53 14,960 h 1,37 ; 2,75 100
26Mg(n,γ) 27Mg 0,0382 9,462 min 0,84 ; 1,01 11,01
27Al(n,γ) 28Al 0,231 2,244 min 1,78 100
30Si(n,γ) 31Si 0,107 2,62 h s 1,26 3,10
41K(n,γ) 42K 1,46 12,359 h 1,52 6,73
48Ca(n,γ) 49Ca 1,09 8,72 min 3,08 0,187
50Cr(n,γ) 51Cr 15,9 27,703 0,32 4,345
55Mn(n,γ) 56Mn 13,3 2,58 j 0,85 ; 1,81 100
54Fe(n, p) 54Mn 2,25 312,2 j 0,83 5,8
58Fe(n,γ) 59Fe 1,28 44,51 j 1,10 ; 1,29 0,28
59Co(n,γ) 60Co 20,4 5,271 a 1,33 ; 1,17 100
58Ni(n, p) 58Co 4,6 70,78 j 0,81 68,077
133C(n,γ) 134Cs 29,0 2,066 a 0,60 ; 0,80 100
132Ba(n,γ) 133Ba 6,5 10,5 a 0,36 ; 0,30 0,101
151Eu(n,γ) 152Eu 5 900 13,53 a 1,41 ; 1,11 47,8
153Eu(n,γ) 154Eu 312 8,59 a 1,27 ; 1,00 52,5
Tableau 1.4 – Caractéristiques des principales réactions d’activation
Des mesures de prévention sont prises pour éviter l’activation des bétons. Le choix des maté-
riaux cimentaires, pauvres en cobalt et en éléments neutrophages, telles que les terres rares,
permet de minimiser la teneur en noyaux susceptibles d’être activés. Les armatures internes
sont également placées à plus de 20 cm des peaux des bétons. La nature des granulats est
choisie selon la fonction des bétons recherchée. De la même façon, les minerais de bore
dont la section efficace est importante permettent de capturer les neutrons et de limiter la
propagation de la contamination.
En termes d’assainissement, les contaminations profondes sont celles les plus délicates à
traiter. La diffusion et le transport des radionucléides contaminants en profondeur sont
alors responsables des importants volumes contaminés à traiter. Il ne faut pas exclure une
contamination due aux effets concomitants de l’activation neutronique et du transport de
radionucléides. Ces phénomènes de transfert de masse sont au centre des sujets discutés dans
les chapitres suivants.
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1.2.1.2 Transfert de masse
A la différence de l’activation neutronique où les atomes des matériaux cimentraires sont
activés par les rayonnements extérieurs, la contamination par transfert correspond à la propa-
gation des radionucléides en surface ou en profondeur dans les structures de génie civil. Elle
implique ainsi la mise en contact des structures avec une source contaminante. L’exemple-
type est celui du déversement d’un effluent liquide contaminé sur les parois ou sur les sols de
l’installation (Figure 1.6).
Contamination contenue







FIGURE 1.6 – Contaminations surfaciques et profondes
Les mécanismes responsables de la propagation et de la fixation de la contamination sur les
structures en béton dépendent du matériau et de son état. Il faut ainsi tenir compte de trois
principaux phénomènes :
• La succion capillaire et la convection sont responsables de la pénétration d’un effluent
contaminant à l’intérieur de la structure. Ce mécanisme est directement lié au gradient du
degré de saturation du matériau, à la taille des pores et au type d’effluent en question.
• La diffusion se fait essentiellement via la solution interstitielle. Directement liée au gradient
de concentration du radionucléide en solution, elle n’est effective que pour des degrés de
saturation suffisamment élevés et des durées de contamination suffisamment longues.
• Les interactions physico-chimiques des radionucléides avec les phases solides sont aussi déter-
minantes pour la propagation de la contamination ou sa fixation. Seuls les radionucléides
en solution diffusent dans le réseau poreux ou sont simplement transportés par convection
de l’effluent contaminant. Les éventuelles réactions et interactions dépendent de l’espèce
chimique du radionucléide et du type de matériaux cimentaire.
Les caractéristiques des matériaux cimentaires conditionnent ainsi les modes de contami-
nation des structures. Il est notamment important de tenir compte de leur porosité, de leur
perméabilité, de la solution porale et du type de ciment et granulats pour comprendre les
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mécanismes de contamination.
Un des principaux paramètres sur les installations nucléaires est la température. Elle amplifie
les phénomènes de transport et déplace les équilibres réactifs. En particulier, les diffusivités,
la perméabilité et les équilibres réactifs dépendent de la température.





























avec une fréquence < 1%
FIGURE 1.7 – Fréquences de détection des isotopes dans les matériaux cimentaires
Une étude du DOE (Department Of Energy) aux Etats-Unis [Concil, 1998] a permis de retracer
les principaux radionucléides qui contaminent les bétons (Figure 1.7). Les radionucléides non
identifiés témoignent des limites des outils de caractérisation. On notera également que 25
% de la contamination correspond à des radionucléides qui ne dépassent pas le seuil du 1 %.
Les quatre radionucléides les plus fréquents sont donc le césium, l’uranium, le cobalt et le
strontium.
Les principales propriétés permettant de caractériser la contamination d’un matériau cimen-
taire par un radionucléide donné sont la solubilité, la diffusivité ionique et les constantes de
distribution ou rétention sur les phases solides. Ces grandeurs dépendent fortement du type
de matériau cimentaire utilisé, les valeurs données ici sont des ordres de grandeurs indicatifs.
1.2.2.1 La solubilité
La solubilité s’exprime en mol/L et donne la quantité maximale que l’on peut dissoudre pour
une espèce donnée dans un litre de solution. Le Tableau 1.5 donnent les ordres de grandeurs
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des solubilités des principaux radionucléides dans une solution interstitielle théorique 4 [De-
lorme et al., 2010].
Espèce chimique Solubilité (mol/L)
HTO n.a.
Cs, Na, K 10−1 - 10−2
Cl, I 10−1 - 10−2
Sr 2.10−2











Tableau 1.5 – Valeurs des solubilités des ions dans une solution porale théorique [Thouvenot
et Faury, 1998]
Les faibles solubilités (telles que celles de l’uranium ou les actinides) signifient que les ions
contaminants vont précipiter ou être complexés. Leur mobilité ionique est alors réduite. On
retrouve, généralement, ce type de contamination en surface ou dans les premières épaisseurs
micrométriques.
Les solubilités élevées permettent aux radionucléides, tels que le césium, de rester libre sous
forme ionique dans la solution et de diffuser en profondeur via la solution porale.
1.2.2.2 La diffusivité ionique
Les diffusivités ioniques sont des grandeurs qui permettent de quantifier la mobilité ionique de
l’espèce contaminante au sein d’un matériau donné. Il faut distinguer les diffusivités ioniques
dans l’eau, que l’on retrouve dans les tables, des diffusivités ioniques apparentes et effectives
qui sont relatives à une matrice poreuse. Ces paramètres seront plus amplement discutés dans
les Chapitre 3–4. Conjointes à la solubilité, elles permettent de classer les radionucléides selon
la profondeur de contamination qu’ils peuvent atteindre par diffusion.
Le Tableau 1.6 donnent les ordres de grandeur des diffusivités apparentes des principaux radio-
nucléides en m2/s. A l’instar de la solubilité, cette grandeur n’a pas de sens physico-chimique
direct, elle est, par définition, le coefficient de proportionnalité qui relie le gradient de la
concentration au flux ionique dans la loi de Fick. Elle représente toutefois un des principaux
4. Solution à un pH de 12-13
18
1.2. Les matériaux cimentaires contaminés
paramètres qui seront discutés dans les chapitres suivants 5 [Delorme et al., 2010, Frizon,
2010].
Espèce chimique Coefficient de diffusion apparent (m2/s)








Mo, Pd < 10−19 - 10−18
Zr, Nb 10−21 - 10−22
Pu 10−21 - 10−22
Am, Np, U < 10−19 - 10−18
Tableau 1.6 – Ordres de grandeur des diffusivités ioniques apparentes des principaux radionu-
cléides [Thouvenot et Faury, 1998]
Si les coefficients de diffusion dans l’eau, que l’on retrouve dans les tables, sont de l’ordre
de 10−9, ils ont des ordres de grandeurs différents dans les matériaux cimentaires, allant du
10−12 au 10−22 m2/s. Les alcalins et les alcalino-terreux sont les plus mobiles, contrairement
au cobalt, au nickel et aux actinides.
La nature du matériau cimentaire et le type de ciment influe directement sur ces coefficients
de diffusion. Le degré de saturation du matériau altère également fortement les phénomènes
de transport ionique. Pour des degrés de saturation relativement faibles, la diffusion n’est plus
effective et les diffusivités sont considérées nulles.
1.2.2.3 La fixation des radionucléides
La rétention des radionucléides par la phase solide retarde la diffusion et la propagation de la
contamination. Les interactions physico-chimiques entre les contaminations en solution et
les différentes phases solides (granulats, phases cimentaires hydratées) dépendent de l’espèce
chimique du radionucléide et de la nature du ciment et des granulats. Elles sont décrites et
quantifiées par les constantes de distribution, ou les constantes de partage. Ces grandeurs
correspondent au rapport, à l’équilibre, de la concentration d’ions contaminants retenus
par la phase solide (en moles par unité de masse de matériau), par la concentration d’ions
contaminants dans la phase liquide (en moles par unité de volume) 6. En toute rigueur, ces
constantes dépendent des concentrations des ions dans la solution interstitielle, ces grandeurs
seront plus amplement présentées dans le Chapitre 3.
Les constantes de partages, notées Kd des principales contaminations sont données par le
5. voir Chapitre 3
6. Toutes les constantes d’équilibre données seront exprimés en unité de masse ou de volume de matériau et
non de liant
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Tableau 1.7. Les réactions de rétention peuvent être relativement réversibles selon leur nature.
L’irréversibilité ou la réversibilité influe également sur les temps de diffusions des contamina-
tions. Il ressort de l’ensemble des paramètres présentés que les principales contaminations
susceptibles de migrer en profondeur dans les matrices cimentaires sont le strontium et cé-
sium. La diffusion des autres radionucléides reste relativement limitée [Delorme et al., 2010,
Frizon, 2010].
Espèce chimique Constante de distribution Kd (m3/kg)
Cs 3.10−4 - 3.10−1
Sr 10−4 - 10−2
Co 10−3 - 10−1
U 5.10−2 - 5
Tableau 1.7 – Valeurs des constantes de distribution de rétention des principaux radionu-
cléides par les matériaux cimentaires [Thouvenot et Faury, 1998]
1.3 Le traitement des matériaux cimentaires
Les structures de génie civil contaminées font appel à des procédures et des outils de trai-
tement spécifiques. Dans la suite, on présentera les différents aspects du traitement des
matériaux cimentaires que l’on illustrera avec des exemples et des retours d’expériences de
récentes opérations de démantèlement.
1.3.1 Méthodologie d’assainissement
L’assainissement des murs et des sols dans une installation nucléaire comporte quatre grandes
phases [Damphousse et Brunel, 2001, Delorme et al., 2010], l’expertise, la catégorisation, le
traitement et les mesures de contrôle final 7.
L’analyse et l’expertise de l’état radiologique des structures de génie civil s’appuient sur
l’historique de la contamination et de l’utilisation des différents locaux. Reconstituer l’histoire
de l’installation et bâtir des scénarios de contamination cohérents est une étape cruciale qui
nécessite des mesures globales et in situ des surfaces, des parois et des prélèvements (carottes).
Cette première phase permet de :
• Identifier les sources de contamination
• Caractériser les activités globales
• Estimer les profondeurs de contamination
• Déterminer les points chauds
7. La méthodologie décrite ici est préconisée et appliquée par le CEA. Les opérateurs de démantèlement et
d’assainissement établissent leurs propres procédures en respect des règles générales dictées par l’ASN, l’IRSN et
l’ANDRA.
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L’analyse de l’histo-
rique conduit-elle
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FIGURE 1.8 – Logigramme de classement de la pré-catégorisation des surfaces
Les surfaces sont alors classées en quatre catégories :
• Catégorie 0 : Aucune suspicion de contamination
• Catégorie 1 : Suspicion de contamination sous forme d’aérosols ou de poussières
• Catégorie 2 : Contamination suspectée ou avérée par des liquides, mais confinée en surface
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de la paroi
• Catégorie 3 : Contamination profonde par des liquides avérée
Les parois sont ensuite traitées spécifiquement selon leur catégorie et au cas par cas. Une
attention particulière est accordée aux points singuliers 8.
Les analyses de fin de traitement permettent de faire des contrôles radiologiques en vue d’un
déclassement pour atteindre les niveaux suivants de l’AIEA. Elles sont effectuées directement
en surface, sur des prélèvements et sur des carottes. Le logigramme de la Figure 1.8 récapitule
l’ensemble des catégories et les différents traitements appliqués.
1.3.2 Retours d’expérience
Des écarts existent entre les études réalisées en laboratoire et les réalités des chantiers d’as-
sainissement, en raison, en grande partie, à la contingence des diverses situations que l’on
peut rencontrer. Les tentatives de centralisation des données sont peu nombreuses, les deux
principales références sont une étude réalisée au CEA en France [Thouvenot et Faury, 1998],
et une deuxième étude bibliographique réalisée par le DOE aux Etats-Unis [Concil, 1998].
On ne peut pas aisément parler de cadre général pour le démantèlement, les analyses et les
situations avant traitement sont très variables d’un site à l’autre. Les retours d’expérience per-
mettent toutefois d’apprécier la diversité des cas, les différents outils et techniques d’analyse
et de traitement, ainsi que la méthodologie générale, qui revient très souvent à une gestion au
cas par cas.
Les retours d’expériences sont présentés ici en guise d’illustration et ne se veulent pas une
synthèse aboutie des résultats sur un chantier spécifique. On présentera trois retours d’ex-
périence différents. Un premier sur l’incident de Three Mile Island aux Etats-Unis, le cas du
chantier pilote de Brennilis, et l’exemple d’un atelier du CEA à Cadarache.
1.3.2.1 Three Mile Island
L’incident de Three Mile Island est l’un des trois plus graves incidents nucléaires avec Tcher-
nobyl et plus récemment Fukushima. Le contenu du circuit primaire s’est déversé dans la
première enceinte de confinement en entraînant la contamination des sols et des murs. La
surface de contamination était de 7200 m2.
En 1983, dix-sept carottes ont été prélevées et analysées par spectrométrie gamma afin d’éva-
luer la pénétration du 137Cs, le principal radionucléide. Un revêtement époxy préventif a
été appliqué sur les surfaces. Les analyses ont permis de conclure sur un confinement de la
contamination à 90% sur les 3,2 premiers millimètres, lorsque l’enduit époxy était resté intact
et 2,5 centimètres, lorsque l’enduit a été altéré.
Un traitement global des surfaces a été mis en place en éliminant la couche d’époxy appliquée.
Cette mesure a permis une baisse de 38% en moyenne du débit de dose.
8. Les points singuliers sont des éléments de surface (chevilles, fissures) et les équipements de parois (huisseries
et inserts métalliques)
22
1.3. Le traitement des matériaux cimentaires
1.3.2.2 La centrale de Brennilis
La centrale de Breinillis est un des premiers chantiers de démantèlement en France, le site a
été choisi par l’OCDE comme projet pilote de démantèlement, et devait servir d’exemple en
France pour les cinq installations nucléaires mis à l’arrêt par EDF (Chinon, Saint Laurent des
Eaux, Bugey, Creys-Malville et Chooz) [Delorme, 2002, Le Bescop et Lovera, 1998]
La centrale se situe sur le site des Monts d’Arrée en Bretagne, le réacteur expérimental à eau
lourde (EL4) et de faible puissance (70 MW) a fonctionné 19 années depuis 1966 (Figure 1.9).
La première phase de démantèlement (niveau 1 de l’AIEA) a été menée entre 1985 et 1997 et la
deuxième (niveau 2 de l’AIEA) entre 1997 et 2005 (Figure 1.10). La Cour des Comptes a évalué
le coût des opérations de démantèlement à 482 Me.
Sur chantier, les travaux ont été réalisés en trois grandes étapes. Le déchargement du com-
bustible, des équipements périphériques et des circuits voisins a été réalisé au cours des
trois années de 1985–1988. Les opérations de démantèlement de la période de 1988–1992
ont concerné le Bâtiment Réacteur (BR), la Station de Traitement des Effluents (STE) et le
Bâtiment des Combustibles Irradiés (BCI). Enfin, les travaux de la période 1997–2007 ont
permis le démantèlement partiel du BR, en particulier des circuits d’eau lourde, des machines
de manutention du combustible, des circuits d’huile, des câbles électriques et des composants
de l’enceinte réacteur. Durant cette dernière étape, le démantèlement électro-mécanique
de l’ensemble des bâtiments en dehors de l’enceinte réacteur a été finalisé, la distribution
électrique a été simplifiée, les bâtiments d’entreposage des déchets de la STE et du BCI ont été
assainis, démantelés et déclassés par l’ASN avant démolition.
L’ensemble des bétons contaminés est principalement issu de la STE, du BCI et du cimetière à
déchets. Les structures de génie civil ont été spécifiquement traités et classées dans le cadre
des travaux de déclassement au niveau 2 de l’AIEA.
Les structures de génie civil
Les activités d’exploitation des bâtiments nucléaires tels que le tri du linge, l’atelier mécanique,
le stockage de matériel d’intervention, les installations de filtration et d’entreposage des
liquides radioactifs et des déchets ou le stockage transitoire des combustibles irradiés, sont les
principales sources de contamination des structures du génie civil.
La contamination des surfaces doit être éliminée sur une épaisseur estimée par des expé-
riences et modèles prédictifs, ainsi que des analyses et des mesures radiologiques sur site. Le
chantier de Breinillis a servi de chantier pilote pour le démantèlement des structures contami-
nées du génie civil, le cas particulier de la salle 109 de la STE a permis de mettre en place des
protocoles de traitement de ces éléments.
La salle permettait le stockage de fûts de concentrats, essentiellement du nitrate de sodium,
en attente de leur conditionnement. Deux phases de contamination sont distinguées dans
l’histoire du local :
• 1975–1983 : Au cours de cette première phase de 8 années, une faible fuite des concentrats
s’est échappée des fûts et s’est répandue sur le sol. La pente naturelle du sol a permis
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FIGURE 1.9 – Centrale nucléaire des Monts d’Arrée




















FIGURE 1.10 – Le démantèlement de la centrale de Brennilis
au liquide de couler jusqu’au puisard, on a également observé des traces blanches de sel
étayant l’hypothèse d’une évaporation partielle. En 1983, un premier traitement a été réalisé
consistant à éliminer les premiers millimètres du sol par grenaillage et à appliquer une
peinture époxy.
• 1983–1996 : Durant cette deuxième période, la contamination s’est propagée dans la dalle
et a migré en bas. La dalle est supposée dans un premier temps saturée en eau en raison de
sa proximité à la nappe phréatique.
L’analyse d’une carotte dans le sol a permis de mettre en évidence le traitement appliqué
en 1983. On observe une couche de mortier de 1 cm surplombant une deuxième couche de
mortier plus grossier de 6 cm et une épaisse couche de béton. Des fractures sont visibles à
l’interface mortier/béton.
24
1.3. Le traitement des matériaux cimentaires
Etudes de la pénétration des contaminations
En s’appuyant sur l’historique de la dalle, des modèles numériques permettent de déterminer
le profil de la contamination dans la dalle. Les deux principaux radionucléides concernés
sont le césium 137 et le cobalt 60. Des modèles de migration sont confrontés aux données
expérimentales. Des carottes sont prélevées du sol, les anlayses radiologiques permettent
d’obtenir le profil du césium le long de l’épaisseur de la dalle [Le Bescop et Lovera, 1998,
Radwan, 2010].
Ces travaux de modélisation permettent de mettre en évidence que les activités du césium
et du cobalt sont égales à 100 Bq/g à 7 cm de profondeur et à 1 Bq/g entre 12 et 18 cm de
profondeur. Une élimination des 7 premiers centimètres devrait donc suffire à assainir la dalle
et déclasser le local 901 pour atteindre le niveau 2 de l’AIEA.
Bilan des opérations
A l’issue de ce chantier pilote, les quatre catégories de surfaces des matériaux cimentaires
contaminées ont été retenues. Un protocole spécifique à chacune des surfaces a été mise en
place. Elle sont traitées essentiellement par des procédés de dépoussiérage et de ponçage. Les
catégories 3 sont traités au cas par cas et présentent plus d’enjeux en termes de sûreté à long
terme.
1.3.3 Procédés et techniques de décontamination
L’essentiel des techniques employées dans le démantèlement aujourd’hui se résument à des
méthodes de découpe, de ponçage ou d’aspiration, qui se révèlent souvent fastidieuses et
pénibles en terme de mise en oeuvre sur chantier. De nouvelles techniques de démantèlement
existent et commencent à être essayées sur les chantiers.
Ces procédés de décontamination font appel à des méthodes chimiques, mécaniques ou
thermiques, ou à une combinaison de celles-ci. La diversité des matériaux contaminés est
telle qu’il devient nécessaire d’adapter les procédés aux matériaux et à la contamination. Les
critères selon lesquels un procédé est jugé efficace sur un chantier de démantèlement doivent
tenir compte des enjeux de sûreté nucléaire qui dépassent le cadre des coûts économiques
des opérations.
1.3.3.1 Evaluation d’un procédé de décontamination
Définir l’efficacité d’un procédé de décontamination ou la productivité d’une opération a peu
de sens dans les processus de démantèlement et d’assainissement dont les objectifs ne sont
pas uniquement d’éliminer la contamination à faible coût mais aussi de respecter la sécurité
des travailleurs et de l’environnement.
Il est important de définir les critères selon lesquels il est légitime de comparer les différents
procédés décrits. Il faut aussi tenir compte des procédures lourdes de mise en place sur
chantier de telles techniques.
Les critères essentiels dans l’appréciation de l’efficacité d’un procédé sont :
• L’efficacité de la décontamination, mesurée par le Facteur de Décontamination (FD) qui
correspond au rapport de l’activité initiale et de l’activité finale,
25
Chapitre 1. Les matériaux cimentaires contaminés
• La durée de l’opération de décontamination qui permet d’estimer la "productivité" de la
technique,
• L’exposition des travailleurs durant les opérations conformément au principe ALARA (As
Low As Reasonably Acceptable),
• Le volume de déchets secondaires générés,
• Les coûts du procédé et du matériel,
• Les risques et la dangerosité des opérations (autres que radiologiques),
La liste de ces critères n’est pas exhaustive, mais elle permet d’énoncer quelques aspects
selon lesquels les procédés doivent être comparés. Il est ainsi important de noter que les
enjeux ne sont pas uniquement en termes de coûts et d’efficacité de la décontamination.
La sûreté, la radioprotection et les normes législatives sont des priorités essentielles dans le
démantèlement et l’assainissement des installations nucléaires.
Les équipements et le matériel utilisés ne se limitent pas à la décontamination. Pour dresser
l’inventaire des stocks radioactifs dans l’installation, trier les matériaux et les déchets en
fonction de leur catégorie, prendre les dispositions nécessaires pour protéger les travailleurs,
l’une des premières mesures est le contrôle radiologique.
Les techniques de décontamination utilisées sur les chantiers de démantèlement aujourd’hui
restent encore simples et rudimentaires. Il s’agit pour la plupart des chantiers de méthodes
de nettoyage en surface à l’aide de lingettes, d’essuyage ou d’aspiration. D’autres méthodes
viennent compléter ces opérations simples d’assainissement.
1.3.3.2 Procédés mécaniques
Les procédés mécaniques ont aussi un avantage en termes de coûts et de simplicité, mais ils
restent contraignants d’un point de vue de la pénibilité du travail [Concil, 1998, Tallec et Kus,
2008, Thouvenot et Faury, 1998, Damphousse et Brunel, 2001].
Le démantèlement fait aussi appel à des techniques de découpe des structures en béton. La
scie à ruban permet d’arracher des copeaux de 0,1 mm, le procédé est relativement rapide
et permet de découper de faibles épaisseurs sur les grandes structures. Pour des grandes
épaisseurs de découpe, les bétons à haute activité sont sciés au câble diamanté. L’outil permet
de découper les structures sur plusieurs dizaines de centimètres. Il est aussi possible de
découper des grandes pièces en béton à l’aide d’un jet d’eau à ultra haute pression (3000-5000
bar), mais cette technique génère un volume d’eau secondaire à traiter.
Le grenaillage consiste à projeter des particules abrasives par air comprimé sur la surface en
béton à traiter. Le grenaillage peut se faire avec des particules recyclables d’alumine et de
fibres plongées dans une matrice d’uréthane. Une technique de grenaillage par projection de
billes d’acier à 67 m/s a aussi été employée. Plus récemment, on peut utiliser la projection de
granulés de glace carbonique à très haute vitesse.
Cette technique est souvent employée pour enlever les peintures contaminées ou encore pré-
traiter avant application d’un procédé chimique ou électrochimique. De nouveaux essais sont
en cours de réalisation en remplaçant les glaces carboniques par l’azote liquide, qui représente
un gain significatif en pénétration du produit décontaminant dans le matériau [Resnick et al.,
1996].
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Enfin, des techniques d’arasage sont aussi employées pour enlever une couche superficielle
des bétons. L’utilisation d’une disqueuse permet ainsi de poncer les surfaces contaminées.
Ces opérations peuvent éventuellement être télé-contrôlées.
1.3.3.3 Procédés chimiques
Les procédés chimiques sont nombreux, mais peu sont utilisés en chantier. Un nouveau
procédé de décontamination, qui commence aujourd’hui à faire ses premières preuves sur
les chantiers est la décontamination par gels aspirables, qui permet de récupérer les conta-
minations en surfaces. La formulation des gels est adaptée au matériau utilisé (inox, acier,
plomb, aluminium, béton, etc.). Pulvérisés sur la surface des matériaux à traiter, ils érodent
une couche de quelques centaines de microns et sèchent en formant des paillettes. La conta-
mination est alors récupérée en surface par aspiration. Cette technique permet ainsi d’obtenir
des gains significatifs en termes de déchets secondaires générés, d’exposition des travailleurs
et de facilité de mise en oeuvre [de Nadaï, 2009].
Les procédés chimiques consistent pour la plupart en des solvants aqueux ou organiques
appliqués en surface des matériaux qui permettent de récupérer les contaminations par des
agents oxydants, lavants ou complexants. Leur formulation doit toutefois être adaptée au type
de matériau, au radionucléide contaminant, au temps de séchage et à l’adhésion surfacique
désirés [Thouvenot et Faury, 1998, Damphousse et Brunel, 2001].
Parmi les procédés chimiques, il existe une catégorie de procédés en cours de développe-
ment de nature microbiologique qui permet d’éliminer la contamination via les secrétions de
bactéries et de champignons. Ils permettent ainsi d’éliminer la contamination par produc-
tion d’acide sulfurique. Ce procédé est intéressant dans le sens d’une réduction des déchets
secondaires et d’une décontamination sur une couche millimétrique des bétons, mais l’in-
convénient essentiel reste la durée de l’opération. Une efficacité centimétrique est observée à
partir d’une année de traitement [Concil, 1998, Damphousse et Brunel, 2001].
1.3.3.4 Procédés thermiques
Les procédés thermiques viennent souvent compléter les procédés mécaniques. L’utilisation
d’une lance thermique permet par exemple la découpe du béton par un jet d’oxygène et la
combustion d’une électrode. Une technique employant des flashes de xénon permet une
élévation soudaine et importante de la température qui décompose le matériau et le pulvérise.
L’utilisation de chalumeaux ou lasers est aussi utile pour la décontamination. Les traitements
thermiques permettent de fragiliser le béton en surface, pour améliorer l’efficacité des procé-
dés mécaniques. Les traitements aux micro-ondes sont utilisés pour dégrader directement les
liants hydrauliques. Ils réchauffent l’eau, la vaporisent et génèrent des surpressions dans la
porosité du béton qui éclate. Le laser permet de faire éclater le matériau par effet photochi-
mique ou photothermique. Il est toutefois nécessaire de maintenir un système d’aspiration
continu sur les surfaces traitées.
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1.3.3.5 Procédés électrochimiques
Les procédés électrochimiques d’assainissement sont aujourd’hui développés et utilisés pour
la décontamination des sols.Les techniques développés montrent que l’application de champs
électriques permet d’accélérer le transport des contaminations, notamment par des phéno-
mènes d’électro-osmose et de décontaminer les matériaux. Les principaux travaux sur ce type
de procédés ont été conduits en France, au Japon et par la KAERI en Corée du Sud [Moreau
et al., 1997, Darmawan et Wada, 2002, Kim et al., 2011].
Les procédés électrochimiques d’assainissement des bétons dans l’industrie du nucléaire
sont encore au stade du développement. Ils ciblent en priorité les contaminations profondes
par électro-migration des contaminations ioniques dans le béton. Ce type de techniques est
utilisé aujourd’hui dans l’industrie du génie civil. Elles seront plus amplement discutées et
traitées dans les chapitres 5 et 6. Des brevets européens couvent la propriété intellectuelle
et industrielle de ces procédés, deux ont été publiés récemment en 2008 et porte sur des
procédés similaires à celui qui fait l’objet de cette thèse (EP 1 942 240 A2 et EP 1 942 085 A2).
Le travail conduit au cours des trois années de thèse s’est articulé autour de l’étude et de la
compréhension du transport ionique dans les matrices cimentaires. L’approche a été double,
expérimentale et numérique, pour remplir un double objectif, compréhension des phéno-
mènes à l’échelle du laboratoire et adaptation d’un procédé à l’échelle du chantier, en vue de
le développer sur des structures de génie civil sur des chantiers de démantèlement.
La difficulté et la richesse du sujet abordé se situe dans la nécessaire complémentarité entre
un travail de compréhension fine des phénomènes en jeu et le développement industriel qui
obéit à des exigences et des objectifs plus concrets. Au cours des trois années de thèse, il a été
nécessaire de se poser des problématiques très diverses dans des disciplines différentes.
Le chapitre 2 présente l’ensemble des échantillons fabriqués, les propriétés des matériaux
et les essais de caractérisation sur les matériaux frais et durcis. Le chapitre 3 s’attarde sur
la caractérisation du transport ionique dans les matériaux choisis par la confrontation des
propriétés de diffusivité et de rétention des chlorures et du césium. Le chapitre 4 décrit les
expériences d’électro-décontamination menées et modélisées, enfin, le chapitre 5 s’attarde
sur les essais à l’échelle réelle.
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FIGURE 1.11 – Description schématique de l’ensemble des phénomènes étudiés
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La mise en place d’un procédé d’électro-décontamination doit faire face à la diversité des
matériaux cimentaires ayant des propriétés physico-chimiques très différentes. Le travail de
sélection des ciments, des granulats et des formulations des matériaux a fait l’objet d’études
spécifiques par l’ANDRA 1, le LERM 2 [Commene, 2000] et le CEBTP 3[Mary-Dippe, 2000].
Une analyse comparative de plusieurs ciments et granulats a permis de restreindre l’étude à
deux types de ciments et un seul type de sables et de gravillons. Ces études comparatives sont
largement traitées dans les rapports cités de l’ANDRA, les granulats utilisés dans ce travail
étant les mêmes, on se contentera de reprendre les principales conclusions et de justifier les
critères de sélection.
L’ensemble des essais d’électro-décontamination a été effectué sur des échantillons de plus
de six mois d’âge, garantissant ainsi des degrés d’hydratation suffisamment avancés. Bétons,
mortiers et pâtes de ciment ont été gâchés en début de première année de thèse. Dans ce
chapitre, nous allons nous attarder sur la description des formulations, des matériaux, frais et
durcis, ainsi que des essais de caractérisation générale des matériaux utilisés.
2.1 Gâchées des matériaux
Quatre gâchées de 500 litres de béton (Figure 2.1) , quatre gâchées de 30 L de mortier et deux
gâchées de 2 L de pâtes de ciment ont été réalisées au Pôle Ingénierie Matériaux 4. Deux
formulations similaires pour deux types de ciment ont été choisies pour l’ensemble de ces
gâchées.
FIGURE 2.1 – Gâchée de 500 litres
1. Agence Nationale pour la gestion des Déchets RAdioactifs
2. Laboratoire d’Etudes et de Recherche sur les Matériaux
3. Centre Expérimental de recherche et d’études du Bâtiment et des Travaux Publics
4. Pôle Ingénierie Matériaux (PIM) de Bouygues Travaux Publics, à Magny-les-Hameaux
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2.1.1 Les ciments et les granulats
Dans la suite, on présentera les principales caractéristiques des ciments et des granulats
utilisés.
2.1.1.1 Les ciments
Les deux ciments utilisés proviennent de la cimenterie de Héming (Holcim). Le premier est
un CEM I 52,5 N CE CP2 NF, un ciment Portland ordinaire, le deuxième est un CEM II/B 42,5
N CE CP1 NF, à 31% de laitier de haut fourneau. Des analyses chimiques des deux ciments
ont été réalisées au LERM, conformément à la norme NF EN 196-2. Le Tableau 2.1 donne les
résultats de ces analyses.
Oxydes CEM I (% massiques) CEM II (% massiques)














Tableau 2.1 – Analyses chimiques des deux ciments utilisés
Oxydes % massiques Oxydes % massiques
SiO2 31,24 Al2O3 9,15
Fe2O3 1,09 CaO 45,61
MgO 9,31 TiO2 0,53
Na2O 0,18 K2O 0,46
Tableau 2.2 – Composition chimique du laitier à partir des valeurs du Tableau 2.1
La composition chimique du laitier a été calculé à partir des résultats précédents sur cha-
cun des deux ciments. Les taux massiques des oxydes majeurs ont été déterminés avec les
coefficients de pondération 0,7 et 0,3 pour respectivement le Portland et le laitier dans la
composition du ciment CEM II (le deuxième ciment contient 31% de laitier). La composition
chimique du laitier est inconnue, on ne tient compte que des principaux éléments chimiques
(Tableau 2.2).
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Le choix de ces deux ciments se justifie essentiellement par la volonté de limiter l’étude com-
parative à deux matériaux, un ciment Portland et un deuxième avec des ajouts, notamment
ici le laitier, suggéré par l’ANDRA. Le premier permet d’étudier un matériau représentatif
et relativement simple, le deuxième est un ciment employé dans les formulations pour les
bétons des installations nucléaires pour de meilleurs performances de durabilité. Ce sont ces
compositions chimiques qui seront exploitées dans la suite.
2.1.1.2 Les granulats
Les granulats utilisés dans les gâchées sont des sables 0/4 et des graviers 4/10 du Boulonnais.
Ils sont principalement calcaires (près 95% de calcaire). Le choix des granulats calcaires permet
de limiter les éventuelles réactions alcali-silices et les interactions avec les radionucléides
considérés dans cette thèse. Ce deuxième aspect sera plus largement traité dans le Chapitre 3.





























FIGURE 2.2 – Courbe granulométrique des sables et des graviers utilisés
La Figure 2.2 donne les distributions granulométriques des sables et des graviers utilisés. Le
passant au tamis de 5 mm est de 99% pour le sable. Pour les graviers, le passant au tamis de
12,5 mm est de 100%.
Les différentes propriétés physico-chimiques des sables et des gravillons sont récapitulées
dans le Tableau 2.3. Des analyses pétrographiques sur les sables et les gravillons ont permis
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de compléter les différentes analyses. Des fragments de roches carbonatées compactes dans
une matrice de calcite ont été mis en évidence. Quelques enrichissements en minéraux
argileux sont également observés. La seule source de silice correspond à de la silice réactive
mal cristallisée présente sous forme de nodule ou de façon diffuse dans certains fragments
calcaires. La réactivité potentielle des granulats est jugée peu probable d’un point de vue
pétrographique, un essai accéléré de stabilité dimensionnelle 5 en milieu alcalin permet de
s’en assurer pour les sables (silice totale > 5 %). Cet essai a permis de classer le sable parmi les
granulats non réactifs.
Matériaux Sables Gravillons
% Na2O 0,0004 0,0002
% K2O 0,0034 0,0004
% Cl− < 0,001 < 0,001
% SO3 0,02 0,04
% S2− 0,05 0,03
% SiO2 5,24 0,97
Masse volumique en vrac 2,69 kg/L 2,67 kg/L
Masse volumique absolue 2,72 kg/L 2,73 kg/L
Porosité intergranulaire 34,8 % 46,8 %
Coefficient d’absorption 0,5 % 0,8 %
Equivalent de sable 65 % -
Propreté superficielle - 0,7 %
Variation dimensionnelle 6 0,03 % -
Spécification < 0,15 % -
Tableau 2.3 – Caractéristiques générales des granulats
L’ensemble des caractéristiques physico-chimiques des ciments et des granulats permet d’une
part de justifier le choix de ces matériaux préconisés par l’ANDRA 7, mais également d’en tenir
compte au cours des expériences.
2.1.2 Les formulations
Les formulations des différents matériaux seront nommées respectivement Bet I, Bet II, Mor
I, Mor II, PdC I et PdC II pour les bétons, les mortiers et les pâtes de ciment correspondant
au CEM I et au CEM II. Les deux Tableaux 2.4 et 2.5 présentent les différents matériaux et les
principaux paramètres rentrant dans les formulations.
5. Essai accéléré réalisé au LERM suivant la norme P 18-590, afin de qualifier un granulat vis-à-vis de l’alcali-
réaction par détermination de l’expansion d’éprouvettes de mortier enrichies en alcalins et autoclavées pendant 5
heures à une température de 127◦C et à une pression relative de 0,15 MPa.
7. Les critères avancés sont principalement une meilleure résistance aux agents agressifs, la limitation des
alcali-réactions et des tenues mécaniques relativement bonnes
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Matériaux Bet I Bet II Mor I Mor II PdC I PdC II
Ciment (kg) 325 325 517 510 1392 1378
Eau (kg) 194,2 193,8 292 288 557 551
Sable (kg) 1013 1018,2 1427 1478 - -
Gravillons (kg) 868,4 873 - - - -
Adjuvant (kg) 2,5 3,25 - - - -
Total (kg) 2404 2414 2280 2276 1949 1929
Tableau 2.4 – Formulations des différents matériaux pour 1 m3
Matériaux Bet I Bet II Mor I Mor II PdC I PdC II
E/C 0,57 0,57 0,55 0,55 0,4 0,4
G/S 0,9 0,9 - - - -
Air occlus 22 L/m3 16 L/m3 10 L/m3 10 L/m3 - -
Eau efficace 184 L/m3 184 L/m3 284 L/m3 281 L/m3 557 L/m3 551 L/m3
Tableau 2.5 – Caractéristiques des formulations choisies
2.1.3 Propriétés des matériaux frais
Pour chaque béton et chaque mortier, deux gâchées ont été faites avec les mêmes formulations.
Au total, quatre gâchées de béton, quatre gâchées de mortier et deux gâchées de pâtes de
ciment ont été faites. Les propriétés normalisées telles que l’affaissement du cône d’Abrams
et l’air occlus ont été mesurées.
Gâchées Bet I Bet II
Température ambiante 19 ◦C 20 ◦C
Humidité ambiante 46 % 36 %
Température matériau 28 ◦C 27 ◦C
Cône d’Abrams 18 cm 24 cm
Masse volumique 2231 g/L 2356 g/L
Tableau 2.6 – Propriétés des bétons frais
Le Tableau 2.6 donne l’ensemble de ces paramètres qui permettent d’apprécier le matériau
frais et le déroulement des gâchées 8.
2.2 Caractérisation des matériaux
Les échantillons coulés ont été conservés dans une salle régulée en humidité relative (99%) et
en température (20 ◦C). Les résistances à la compression des bétons et des mortiers ont été
8. L’ensemble de ces paramètres a été déterminé en accord avec les normes NF EN 12350-2 et NF EN 12350-6
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déterminées à différentes échéances. La porosité des matériaux a également été caractérisée
par des mesures de porosité accessible à l’eau et de porosimétrie au mercure.
2.2.1 Propriétés mécaniques
Les résistances mécaniques des bétons ont été déterminées par des écrasements sur des
éprouvettes normalisées (φ11), de 11 cm de diamètre pour 22 cm de hauteur, à 7, 14, 28, 56 et
91 jours. Les éprouvettes sont rectifiées au préalable, on s’assure de leur état de surface, de la
planéité des bases, de la rectitude et de l’orthogonalité des hauteurs (génératrices) avant les
écrasements. Les essais d’écrasement sur les mortiers sont effectués sur des éprouvettes de
4×4×16 cm. Seules les résistances mécaniques pour les échéances à 28, 56 et 91 jours ont été
déterminées pour les mortiers.
Chacune des mesures a été réalisée trois fois sur des éprouvettes différentes, les moyennes
des valeurs obtenues, ainsi que la dispersion des mesures, sont représentées sur la Figure 2.3.
A l’exception des valeurs obtenues à 91 jours pour les deux mortiers, pour lesquels la résistance
mécanique baisse légèrement, les résultats sont cohérents avec ce que l’on pouvait attendre :
• Pour chacun des quatre matériaux, l’augmentation des résistances à la compression est pro-
gressive et est directement liée à la consolidation du matériau et aux réactions d’hydratation
latentes qui continuent à forger le réseau poral et la matrice cimentaire du matériau,
• Pour une même échéance, les résistances mécaniques des bétons et des mortiers CEM I
est plus importante que celles des bétons et des mortiers CEM II. Ce résultat corrobore la
composition de chacun des deux ciments. Le laitier (31% du CEM II utilisé) doit être activé
avant l’amorce des réactions d’hydratation. Le retard à la formation des phases hydratées
et au renforcement mécanique de l’ensemble explique ces différences de résistances à la
compression. On note toutefois que l’écart entre les deux résistances tend à diminuer dans
le temps,
• Pour un même ciment, les bétons sont plus résistants que les mortiers. Les graviers ajoutés
viennent consolider davantage le squelette granulaire et la résistance des bétons. La compa-
raison entre les deux matériaux reste limitée, les rapports E/C entre les deux formulations
sont différentes.
Les mesures de résistances à la compression ne présentent pas un intérêt direct et primordial
dans les études présentées dans la suite. Elle permettent principalement de caractériser les
matériaux utilisés et choisis.
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(a) Résistance à la compression des bétons






























(b) Résistance à la compression des mortiers
FIGURE 2.3 – Résistances mécaniques à la compression des bétons et des mortiers
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2.2.2 Description de la porosité
La porosité des matériaux est une donnée importante dans le cadre de l’étude des phénomènes
de transfert. Deux techniques ont été mise en oeuvre pour la caractérisation de la porosité
globale et du réseau poral : des essais de porosité accessible à l’eau (Protocole AFREM 9) et la
porosimétrie au mercure.
2.2.2.1 Porosité à l’eau
Des mesures de porosité accessible à l’eau ont été effectuées sur les deux bétons et les deux
mortiers à 28 jours et uniquement pour les bétons à 91 jours. Le protocole suivi s’applique à
des éprouvettes normalisées φ11, rectifiées et sciées en deux moitiés. Un préconditionnement
des éprouvettes consiste à les saturer en eau, elles sont placées dans un dessiccateur rempli
d’une solution de chaux (solution de chaux saturée en calcium pour éviter une éventuelle
lixiviation), et mis sous vide (0,8 bars) pour accélérer la saturation.
Les échantillons saturés sont ensuite pesés à l’air ambiant (msatur é), une pesée hydrostatique
en immergeant l’échantillon dans l’eau est aussi effectuée (mi mmer g é).
Puis, ils sont séchés à l’étuve à 60◦C suffisamment longtemps pour avoir une variation de la
masse de moins de à 0,05% entre deux pesées quotidiennes consécutives. Une fois secs, on les
pèse de nouveau (mdésatur é). Les masses volumiques apparentes ρd et les porosités globales
p sont déterminées à partir des trois pesées.
ρd =
mdésatur é
msatur é−mi mmer g é
(2.1)
p = 100 · msatur é−mdésatur é
msatur é−mi mmer g é
(2.2)
Grandeurs mesurées Mortier I Mortier II Béton I Béton II
p à 28 jours 21,2% 22,1% 14,1% 14,4%
p à 91 jours - - 14,1% 14,1%
ρd à 28 jours 2,064 kg/L 2,090 kg/L 2,262 kg/L 2,230 kg/L
ρd à 91 jours - - 2,255 kg/L 2,262 kg/L
Tableau 2.7 – Porosités accessibles à l’eau à 28 et à 91 jours des bétons et des mortiers
Le Tableau 2.7 présente les résultats obtenus. Les porosités accessibles à l’eau restent très
similaires entres les deux bétons et les deux mortiers. Le ciment au laitier ne présente pas une
porosité globale plus importante. On peut toutefois noter que les porosités restent très proches
entre les deux échéances pour les différents matériaux. On remarque une légère baisse de la
porosité globale du béton CEM II de 28 jours à 91 jours. Cette baisse pourrait s’expliquer par
9. Le protocole AFREM a été modifié au cours de ces essais : la saturation a été faite à l’eau de chaux et non à
l’eau. Cette modification a été intégrée dans le protocole appliqué au PIM pour limiter la lixiviation des matériaux.
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les réactions latentes et plus lentes au sein des matériaux CEM II. La construction du réseau
poral n’est ainsi pas achevée au terme des 28 premiers jours de cure. Cependant, cette baisse
reste négligeable et la porosité globale acquise rapidement pour les deux ciments, bétons ou
mortiers, à 28 jours.
Enfin, on pourrait également chercher à déterminer par le calcul les valeurs de porosité
accessible à l’eau pour les mortiers et les pâtes de ciment à 28 et à 91 jours, à partir des valeurs
obtenues pour les bétons. Si l’on néglige les porosités intragranulaires des granulats, et en
supposant que la porosité est une grandeur parfaitement linéaire (cela signifie en outre que
l’apport d’une éventuelle porosité spécifique aux zones de transition entre granulats et pâte
de ciment reste négligeable quantitativement), le passage de la porosité globale d’un béton à
celui de la pâte de ciment ou du mortier correspondant, revient à simplement tenir compte de
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= 0,453
Les porosités accessibles à l’eau mesurées pour les mortiers à 28 jours permettent de vérifier
la validité des ces relations. Le tableau suivant donne les porosités calculées pour les mortiers
et les pâtes de ciment en appliquant les relations ci-dessus.
Grandeurs calculées Mortier I Mortier II PdC I PdC II
p à 28 jours 21,91% 21,11% 47,97% 46,59%
p à 91 jours 21,45 21,04 46,98% 46,42%
Tableau 2.8 – Calcul des porosités accessibles à l’eau des mortiers et des pâtes de ciment
Si les valeurs obtenues pour les mortiers sont vraisemblables et cohérentes avec celles ef-
fectivement mesurées à 28 jours, elles paraissent peu crédibles pour les pâtes de ciment.
Des porosités de 46% sont en effet trop importantes pour des pâtes de ciment usuelles. La
prosimétrie au mercure vient étayer l’étude de la porosité des matériaux.
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2.2.2.2 Porosimétrie au mercure
La technique consiste à injecter du mercure dans un échantillon moyennant des pressions
croissantes 10. La diamètre moyen des pores est ramené à la taille d’accès au pore, déterminé
par la loi de Laplace qui relie la taille d’accès à la pression capillaire. On reconstitue ainsi la
distribution des pores selon leur diamètre moyen en reliant le volume de mercure injecté au
diamètre d’accès [Galle, 2001].
Les six matériaux, pâtes de ciments, mortiers et bétons, CEM I et CEM II, ont été analysés. Des
prélèvements de quelques cm3 pris au coeur des éprouvettes sont lyophilisés pour limiter
l’endommagement de la microstructure lors du séchage. La quantité de mercure injectée est
contrôlée par conductimétrie. Le diamètre des pores est déterminé par la relation de Laplace
entre la pression d’injection et le diamètre des pores. Ces essais permettent de déterminer de
nouvelles mesures des porosités globales, la distribution de la taille des pores donnée par le
spectre des pressions d’injection et le volume injecté cumulé par unité de masse.
L’ensemble des Figures 2.4, 2.5 et 2.6 sont le résultat des essais menés sur les six matériaux âgés
de plus de 91 jours, conservés dans une salle de cure normalisée (20◦C et 90 % d’humidité). La
construction du réseau poreux et supposée achevée.







PdC I p = 24,51%
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FIGURE 2.4 – Comparaison des distributions de la taille des pores pour les pâtes de ciment
Les porosités globales pour les mortiers et pour les bétons (par porosimétrie Hg) sont moins
importantes que celles mesurées par les essais de porosité accessible à l’eau. Il est difficile de
déterminer des porosités globales représentatives sur des prélèvements de quelques grammes
pour les bétons et les mortiers, en raison des granulats qui peuvent représenter la quasi-totalité
du prélèvement de béton. Aussi, il faut considérer avec précaution les valeurs obtenues pour
les bétons et les mortiers. L’analyse comparative entre les trois matériaux (béton, mortier et
10. Le matériel utilisé est commercialisé par Micromeritics, Autopore IV 9500
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pâte de ciment) permet toutefois de remarquer qu’elles ne sont absolument pas cohérentes
avec les fractions volumiques de pâtes de ciment dans les bétons et les mortiers. En négligeant
les porosités des granulats et en supposant que la grandeur est linéaire, les rapports des
porosités et les fractions volumiques ne sont pas concordantes (voire Tableau 2.9).
Il faut donc nuancer les conclusions sur les porosités globales obtenues par porosimétrie
mercure, mais aussi reconsidérer les hypothèses qui peuvent devenir grossières pour une
technique plus fine que la porosité accessible à l’eau 11.
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FIGURE 2.5 – Comparaison des distributions de la taille des pores pour les mortiers
pBet I / pPdC I 0,542 0,300 VPdC I / VBet I
pBet I I / pPdC I I 0,505 0,303 VPdC I I / VBet I I
pMor I / pPdC I 0,708 0,457 VPdC I / VMor I
pMor I I / pPdC I I 0,625 0,453 VPdC I I / VMor I I
Tableau 2.9 – Incohérence des rapports volumiques et des rapports de porosités entre les
phases
Enfin, un défaut majeur de la porosimétrie au mercure reste l’effet de goulot qui peut induire
une surestimation du volume poreux total. Pour toutes ces raisons, la pertinence de ces calculs
devrait être complétée par des résultats expérimentaux sur plusieurs prélèvements et non pas
un seul.
Les distributions de la taille des pores pour les six matériaux montre aussi une grande dif-
férence dans la répartition spectrale des diamètres moyens pour les matériaux CEM I et les
11. Négliger la porosité des granulats est difficile à accepter. En acceptant que la porosité reste une grandeur
linéaire, moyennant les valeurs expérimentales et les fractions volumiques, on peut calculer les porosités des
granulats permettant de vérifier la relation de linéarité.
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Bet I p = 13,28%
Bet IIp = 13,87%

























FIGURE 2.6 – Comparaison des distributions de la taille des pores pour les bétons
matériaux CEM II. Les différences sont concordantes entre pâtes, mortiers et bétons mais
restent nettement plus importantes sur les pâtes de ciment. On obtient ainsi, malgré des poro-
sités globales équivalentes, des familles de pores différentes. On peut ainsi distinguer trois
intervalles de pores [1nm, 0,01µm], pour les pores nanométriques (CSH), [0,01µm, 0,1µm],
pour les diamètres intermédiaires, et [0,1µm, 1µm], pour la micro-porosité. Dans le cas des
matériaux CEM I, nous avons davantage de pores à l’échelle du micromètre et moins de pores
à 0,01µm, que pour les matériaux CEM II. On peut ainsi noter la complexité du réseau poreux :
pour une même porosité invariante, les distributions des diamètres des pores sont différentes
et déterminent les propriétés intrinsèques du matériau.
L’importante différence entre les familles de pores dans chacun des matériaux indique ainsi
un réseau beaucoup plus intriqué et ramifié pour les matériaux CEM II. Sachant que les
principales différences entre les deux matériaux sont dans les mécanismes d’hydratation du
laitier, on peut imaginer que la cinétique des réactions et les équilibres de phases hydratées
ont conduit à une construction plus lente du réseau poreux et une plus grande complexité des
chemins poreux. Le concept de chemin poreux sera une notion-clé dans les phénomènes de
transport, d’autant plus lorsqu’il s’agit de migration. On peut ainsi supposer que le chemin
moyen est plus long et plus étroit pour un matériau CEM II que pour un matériau CEM I.
La description de la porosité des divers matériaux permet d’aborder les propriétés de trans-
fert, plus largement traités dans le troisième chapitre, et également d’avoir un des premiers
paramètres d’entrée, la porosité, du modèle qui sera présenté ultérieurement.
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2.2.3 La solution porale
On ne pourrait discuter des phénomènes de transfert dans les matrices cimentaires sans
considérer la solution interstitielle, vecteur essentiel du transport ionique dans les matériaux
saturés. La composition de la solution interstitielle est importante pour caractériser les maté-
riaux sur lesquels nous nous sommes proposés de travailler, il s’agit également d’un deuxième
paramètre d’entrée important pour la modélisation numérique du transport ionique. La com-
position et la nature de cette solution interstitielle ont été abordée selon trois approches, une
approche théorique à partir des analyses des ciments, une mise en solution de broyats des
différents matériaux, et des analyses de solutions interstitielles obtenues par Pore Pressing.
2.2.3.1 Calcul théorique préliminaire
Le milieu interstitiel est le résultat des réactions d’hydratation, de la formulation et des
conditions environnementales de gâchée, de cure et de conservation du matériau. La solution
interstitielle remplit partiellement la porosité, un mélange d’air et de vapeur d’eau remplissant
le reste.
La composition chimique de la solution interstitielle évolue dans le temps au cours de l’hy-
dratation et de la cure du matériau cimentaire. Une étude de l’évolution de la composition
de la solution interstitielle d’une pâte de ciment pour un rapport E/C de 0,5 a été réalisée par




















FIGURE 2.7 – Evolution de la solution interstitielle [Longuet et al., 2007]
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On constate que les concentrations en K+, N a+, C a2+, SO2−4 et OH
− augmentent rapidement
jusqu’à des valeurs élevées. La dissolution des alcalis N a2O et K2O explique les fortes concen-
trations en sodium et potassium. Les concentrations en calcium et sulfates baissent ensuite
en raison des réactions d’hydratation. La formation des monosulfoaluminates de calcium et la
dissolution de l’ettringite expliquent la nouvelle augmentation de la concentration en sulfates
au terme de la première semaine. Les concentrations en Si et Al restent relativement faibles
(de l’ordre du µmol/L) par rapport aux autres cations. La composition chimique de la solution
interstitielle évolue peu après deux mois pour des ciments Portland classique sans ajouts,
elle est basique (pH environ à 13). La concentration en calcium reste relativement faible par
rapport à celle en sodium ou en potassium [Nguyen, 2007].
S. Diamond [Diamond, 1981] a mis en évidence que les concentrations des alcalins, sodium
et potassium, sont constantes au terme des quatre premiers jours. Les ions hydroxyles qui
garantissent l’électroneutralité sont alors responsables de la valeur élevée du pH qui évolue
peu après les premiers jours de mise en forme du matériau. Les principaux ions de la solution
interstitielle sont donc le sodium, le potassium et les ions hydroxyles [Christensen, 1993,
Poupard, 2001].
Le tableau qui suit rassemble les valeurs des concentrations en alcalins déterminées par
K. Andersson [Andersson, 1989], T.Q.Quang et H.F.W.Taylor [Nguyen, 2007, Taylr, 1998]. K.
Andersson a récupéré des prélèvements de la solution interstitielle par Pore Pressing [Arliguie,
2007], en appliquant des pressions de 375 MPa à des échantillons de pâtes de ciment âgées
de dix mois. T. Q. Quang a appliqué la méthode préconisée par Taylor [Taylor, 1987], qui
détermine par le calcul les concentrations retrouvées en solution à partir de la composition
chimique du ciment et des fractions solides formées par les alcalins. Elles ont également été
mesurées par extraction de la solution interstitielle de pâte de ciment.
Espèces Na+ K+ Ca2+
Andersson [Andersson, 1989] 0,063 mol/L 0,161 mol/L 0,002 mol/L
Quang (Mesurées) [Nguyen, 2007] 0,052 mol/L 0,273 mol/L N.D.
Quang (Calculées) [Nguyen, 2007] 0,071 mol/L 0,258 mol/L N.D.
Taylor [Taylr, 1998] 0,080 mol/L 0,240 mol/L N.D.
Tableau 2.10 – Compositions de la solution interstitielle dans la littérature
Si les concentrations en calcium et en sulfates restent plus délicates à calculer en raison des
multiples équilibres entre les phases hydratées et la solution interstitielle, les alcalins, qui
composent majoritairement l’ensemble de la charge ionique, sont plus facilement accessibles
par le calcul. Les alcalis sont totalement dissous dans l’eau. Il suffit donc de prendre en compte
les taux d’alcalins dans les ciments et les rapporter au volume d’eau.
En tenant compte des taux massiques de sodium et de potassium purs dans le ciment (respec-
tivement 0,089% et 0,357%) et des masses de ciment et du volume d’eau pour chacune des
gâchées (Tableau 2.3), on obtient les valeurs suivantes (Tableau 2.11).
On remarque que ces valeurs restent cohérentes avec les valeurs que l’on trouve dans la
littérature. Nous avons essayé de reproduire ce calcul par des mises en solution de broyats et
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des analyses de solutions récupérées par Pore Pressing.
Matériaux Bet I Bet II Mor I Mor II PdC I PdC II
Na+ (mol/L) 0,063 0,065 0,068 0,069 0,097 0,097
K+ (mol/L) 0,153 0,153 0,161 0,162 0,228 0,228
Tableau 2.11 – Calcul de la composition de la solution interstitielle
2.2.3.2 Mise en solution des broyats cimentaires
Les protocoles de mise en solution des broyats de pâtes de ciment, de mortiers et de bétons
ont été développés spécifiquement pour les analyses chimiques par chromatographie ionique,
ICP-AES et adsorption atomique. Les broyats sont le résultat d’un broyage mécanique ou d’un
fraisage suivi d’un tamisage pour s’assurer d’une taille de grain <200µm, le résidu est broyé de
nouveau pour éviter une sélectivité des phases par le tamisage. Des prélèvements de 5 g sont
mélangés dans 40 mL d’eau pure à 60◦C. Le mélange est ensuite centrifugé, filtré à 0,45 µm et
dilué dans une fiole à 50 mL.
Plusieurs remarque sont à prendre en compte dans ce protocole de mise en solution :
• La mise en solution est partielle. Nous ne dissolvons pas le broyat, la lixiviation reste limitée,
l’objectif est de remettre en solution les alcalins qui sont particulièrement labiles dans l’eau
et peu fixés par les phases solides. Lors de l’étape de la centrifugation et de la filtration,
on note une faible perte de solution de 3 mL sur 40 mL dont on tient compte dans notre
résultat final après analyse.
• Le degré de saturation d’un fraisat ou d’un broyat est différent de celui du matériau durci.
Dans le calcul, on ne tient pas compte du séchage et de la désaturation de l’échantillon
broyé. Les concentrations peuvent donc être relativement surestimées.
• La durée d’agitation influe peu sur la mise en solution des alcalins. Lors des analyses des
chromatogrammes 12, il a été mis en évidence que pour des durées d’agitation à 60◦C de
10, 30, 60 minutes, 24 ou 48 heures, nous obtenons des chromatogrammes parfaitement
superposables. La cinétique de la mise en solution des alcalins est donc particulièrement
rapide.
• Afin de s’assurer que la totalité des alcalins a été mise en solution, trois lavages successifs
des broyats ont été effectués. Les résultats sont présentés dans la suite.
Les analyses sur les deux pâtes de ciment et les deux mortiers ont été réalisés. Le Tableau 2.12
récapitule les concentrations en alcalins 13 obtenues pour les trois mises en solution (MeS)
successives et la concentration totale par extrapolation des 5 g de prélèvement à la totalité du
matériau. Les valeurs des concentration données sont des concentrations molaires en alcalins
de la solution interstitielle. La concentration totale tient compte de la masse totale d’alcalins
relarguée après les trois mises en solution successives.
12. obtenus par chromatographie ionique Metrohm
13. Les concentrations en sodium et en potassium ont été déterminées par ICP-AES, celle de césium a été
déterminée par chromatographie ionique et absorption atomique. L’ICP-AES ne permet pas de doser le césium.
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Espèces Na+ K+ Cs+
1èr e MeS PdC I 0,097 mol/L 0,210 mol/L 2,82.10−3 mol/L
2ème MeS PdC I 0,014 mol/L 0,032 mol/L 0,56.10−3 mol/L
3ème MeS PdC I 0,008 mol/L 0,008 mol/L 0,20.10−3 mol/L
Concentration totale 0,119 mol/L 0,250 mol/L 3,58.10−3 mol/L
1èr e MeS PdC II 0,125 mol/L 0,310 mol/L 4,88.10−3 mol/L
2ème MeS PdC II 0,018 mol/L 0,047 mol/L 0,87.10−3 mol/L
3ème MeS PdC II 0,005 mol/L 0,011 mol/L 0,29.10−3 mol/L
Concentration totale 0,148 mol/L 0,368 mol/L 6,04.10−3 mol/L
1èr e MeS Mor I 0,066 mol/L 0,148 mol/L 4,09.10−3 mol/L
2ème MeS Mor I 0,007 mol/L 0,015 mol/L 0,63.10−3 mol/L
3ème MeS Mor I 0,004 mol/L 0,006 mol/L 0,34.10−3 mol/L
Concentration totale 0,077 mol/L 0,169 mol/L 5,06.10−3 mol/L
1èr e MeS Mor II 0,048 mol/L 0,101 mol/L 3,03.10−3 mol/L
2ème MeS Mor II 0,006 mol/L 0,011 mol/L 0,53.10−3 mol/L
3ème MeS Mor II 0,004 mol/L 0,005 mol/L 0,23.10−3 mol/L
Concentration totale 0,080 mol/L 0,117 mol/L 3,79.10−3 mol/L
1èr e MeS Bet I 0,040 mol/L 0,092 mol/L 1,02.10−3 mol/L
2ème MeS Bet I 0,038 mol/L 0,081 mol/L 0,92.10−3 mol/L
3ème MeS Bet I 0,006 mol/L 0,002 mol/L 0,36.10−3 mol/L
Concentration totale 0,084 mol/L 0,175 mol/L 2,30.10−3 mol/L
1èr e MeS Bet II 0,063 mol/L 0,173 mol/L 2,28.10−3 mol/L
2ème MeS Bet II 0,011 mol/L 0,021 mol/L 0,43.10−3 mol/L
3ème MeS Bet II 0,002 mol/L 0,004 mol/L 0,13.10−3 mol/L
Concentration totale 0,076 mol/L 0,198 mol/L 2,84.10−3 mol/L
Tableau 2.12 – Compositions de la solution interstitielle déterminées par analyses des mises
en solution successives
Les valeurs des concentrations en alcalins ainsi déterminées sont aussi cohérentes avec les
ordres de grandeur des concentrations en alcalins déterminées par un simple calcul ou celles
que l’on retrouve usuellement dans la littérature pour des ciments ordinaires de Portland. On
note toutefois que les concentrations obtenues pour PdC 2 sont plus importante que ce que
l’on pouvait attendre.
On notera aussi que les trois mises en solution successives permettent de retrouver respective-
ment en proportions, environ 85%, 10% et 5% 14.
14. La méthode de broyage des bétons est différente et la taille des particules broyés est relativement plus
importante que pour les mortiers ou les pâtes de ciment. Cet écart explique les concentrations voisines entre la
première et la deuxième MeS. Les analyses de la dernière MeS permet de vérifier que la quasi-totalité des alcalins
ont été mis en solution.
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2.2.3.3 Pore Pressing
Les extractions de solutions interstitielles ont été réalisées sur les deux bétons et les deux
mortiers. Le principe utilise un dispositif spécifique (Figure 2.8) et une presse de 300 tonnes.
L’efficacité, la répétabilité et le principe du dispositif ont fait l’objet des travaux antérieurs
et détaillés au LMDC 15 [Cyr et al., 2008]. La technique permet ainsi de récupérer quelques
millilitres de solutions interstitielles sur des éprouvettes grossièrement concassées.
Les essais n’ont pas été effectués sur les pâtes de ciment en raison d’un éventuelle colmatage
des sillons d’écoulement de la solution par les débris de pâtes de ciment. Seuls les mortiers et
les bétons ont été écrasés.
Les solutions récupérées ont ensuite été filtrées et diluées d’un facteur 10. Puis, des mesures
de pH ont été effectuées 16, ainsi qu’une analyse du sodium, du potassium et du césium par
absorption atomique (Tableau 2.13).
Matériaux Bet I Bet II Mor I Mor II
pH 13,17 12,92 12,81 13,01
Na+ (mol/L) 0,047 mol/L 0,050 mol/L 0,015 mol/L 0,030 mol/L
K+ (mol/L) 0,077 mol/L 0,102 mol/L 0,095 mol/L 0,042 mol/L
Cs+ (mol/L) 1,13.10−3 mol/L 1,50.10−3 mol/L 0,19.10−3 mol/L 0,72.10−3 mol/L
Tableau 2.13 – Calcul de la composition de la solution interstitielle
15. Laboratoire des Matériaux et Durabilité des Constructions
16. L’extraction des solutions interstitielles est une opération délicate à plusieurs titres : dans quelle mesure
la solution récupérée est représentative du milieu interstitielle ? La carbonatation de la solution est immédiate,
comment effectuer des mesures pertinentes de pH ? Le processus d’extraction permet-il de récupérer l’ensemble
des masses ioniques du milieu interstitiel ?
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(a) Schéma du dispositif utilisé
(b) Photo de la mise en oeuvre de la technique
FIGURE 2.8 – Description de la technique de Pore Pressing
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On peut ainsi constater que les concentrations obtenues sont largement en dessous des
concentrations en alcalins déterminées par mise en solution de broyats ou par le calcul. Des
concentrations plus faibles obtenus par extraction de solution interstitielle peut en partie
être expliqué par le fait que l’on ne récupère pas la totalité des alcalins. Ce rendement est
d’autant moins important pour les mortiers que pour les bétons, ce qui semble indiquer que
la part de pâte de ciment dans le matériau influe directement sur le rendement de l’extraction.
Les alcalins non extraits par Pore Pressing peuvent être éventuellement fixés sur les phases
solides via des phénomènes de rétention de la solution interstitielle ou tout simplement des
interactions physico-chimiques.
Enfin, pour s’assurer de la validité des analyses, des broyats ont été entièrement dissous par
attaque acide et le césium a été analysé par ICP-MS. Ces analyses ont été réalisées sur les
broyats des deux mortiers et des deux pâtes de ciment. Les résultats obtenus permettent
de vérifier les concentrations en césium, les teneurs massiques du césium dans les quatre
matériaux sont données dans par le Tableau 2.14.
Matériaux MorI Mor II PdC I PdC II
Cs (% massique) 0,0085 0,0106 0,0172 0,0284
Tableau 2.14 – Résultats des anlayses par ICP-MS sur les broyats de mortier et de pâtes de
ciment après attaque acide
Ces teneurs massiques sont cohérentes avec les valeurs déterminées par mises en solution.
Seule la valeur pour Mor II est légèrement plus importante que les concentrations déterminées
par mises en solution successives. Dans la suite, les expériences d’électro-décontamination
et la modélisation du transport ionique prendra en compte les concentrations obtenues par
mises en solution successives récapitulées par le Tableau 2.12.
2.3 Description des échantillons
Les expériences d’électro-décontamination ont été menées sur plusieurs types d’échantillons.
En vue d’une étude graduelle des différents paramètres du procédé pour une optimisation à
plus grande échelle, quatre types d’échantillons ont été considérés (Figure 2.9).
2.3.1 Disques
La première géométrie considérée pour la compréhension des mécanismes de migration a
été choisie relativement simple. Des disques en béton ont été découpés dans des éprouvettes
normalisées φ11. Les disques font 3 cm d’épaisseur et 11 cm de diamètre.
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(a) Disque ( = 10–11 cm, L= 2,5–3 cm) (b) Cylindres ( = 6 cm, H= 10 cm)
(c) Dallette (10×10 cm, L= 8 cm) (d) Grandes dalles (1×1 m, L= 8 cm)
FIGURE 2.9 – Description des échantillons utilisés
2.3.2 Cylindres
Les cylindres ont été gâchés en mortier et en pâte de ciment. Ils font 6 cm de diamètre pour
une hauteur de 10 cm. L’armature centrale est en inox, la nuance est 316L. Elle fait 16 mm de
diamètre pour une hauteur enrobée de 7 cm, soit une surface d’électrode enrobée de 3,72.10−3
m2. L’enrobage est de 2,2 cm et l’armature est lisse.
Il faut donc compter quatre matériaux pour les cylindres : Mor 1, Mor 2, PdC 1 et PdC 2.
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L’essentiel des premières expériences a été mené sur ce type d’échantillons dans l’objec-
tif de comprendre l’impact des différents paramètres et d’étudier le procédé à une échelle
relativement plus fine que celle du chantier.
2.3.3 Dallettes
Les dallettes ont été gâchées en mortier. Elles font 8 cm de largeur pour des faces carrées de 10
· 10 cm. Un cadre métallique maillé en inox (nuance 316L) a été placé à mi-largeur, soit à 4 cm
de part et d’autre des surfaces carrées extérieures. Le cadre fait 2 mm d’épaisseur, l’enrobage
est donc de 3,8 cm. Deux types de dallettes en mortier ont été utilisées des dallettes en Mor 1
et des dallettes en Mor 2.
Ces dallettes permettent de passer, à une échelle toujours réduite, vers des échantillons à
géométrie d’anode complexe, ainsi que d’appréhender les essais sur grandes dalles pour le
même ordre de longueur de migration. Ce sont aussi ces échantillons qui ont permis la mise
en place des premières expériences avec électrolyte solide.
2.3.4 Grandes dalles
Les grandes dalles ont été gâchées en béton. Elles ont une surface de 1 m2 pour 8 cm de largeur.
Les armatures sont des treillis de fer de 8 mm de diamètre. Deux densités d’armatures ont été
considérées, avec des mailles de 5·5 cm et 10·10 cm. A la différence des petits échantillons, les
armatures sont en fer, en HA, de 8 mm de diamètre. Cette différence peut se révéler importante
dans la comparaison des résultats, ce choix sur les grandes dalles se justifie notamment par la
volonté de conduire des essais plus représentatifs à grandes échelle.
En somme, quatre types de grandes dalles seront considérés dans la suite, Bet 1 à 5·5, Bet 1 à
10·10, Bet 2 à 5·5 et Bet 2 à 10·10.
Le deuxième chapitre a été l’occasion de donner les propriétés des ciments et des granulats
utilisés, de décrire les choix des formulations et de caractériser les matériaux (résistance
mécanique à la compression, porosité et solution interstitielle). Nous avons également dressé
l’inventaire des échantillons qui feront l’objet des essais d’électro-décontamination.
Avant de venir à ces essais, il est nécessaire de décrire les propriétés de transfert des différents
matériaux. Deux phénomènes importants interviennent dans le transfert de masse : la réten-
tion et la diffusivité des ions dans les matrices cimentaires. Le troisième chapitre décrira en
particulier les interactions entre les phases solides et les ions du milieu interstitiel.
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Chapitre 3. Rétention des chlorures et du césium
Les procédés imposant un champ électrique au sein des matériaux poreux, et en particulier,
ceux du génie civil, ont fait l’objet de diverses études dans le cadre de la réhabilitation des
bâtiments et des ouvrages d’art.
En effet, une des pathologies les plus nocives est la corrosion des bétons armés. Elle met en
cause les mécanismes de transport au sein de la matrice cimentaire, et, principalement, la
diffusion des chlorures jusqu’aux armatures, responsables de leur dégradation.
Les traitements électrochimiques existants sont nombreux et variés mais reposent sur le
même principe : en imposant un champ électrique au sein de la matrice, des phénomènes
de migration ionique ont lieu au sein du réseau poral et permettent d’assainir le matériau.
En ce sens, l’étude d’un procédé de décontamination dans le cadre du démantèlement des
installations nucléaires apparaît comme un choix industriel cohérent et doit s’inspirer du
retour des expériences menées sur la migration des chlorures.
La comparaison du comportement des chlorures et du césium permet de rapprocher les deux
types de procédé : les deux permettant d’éliminer ou de limiter la contamination par l’une ou
l’autre espèce chimique.
Dans les deux chapitres 3 et 4, nous allons établir un état de l’art des études menées sur le
transport des chlorures et du césium dans les matériaux cimentaires, décrire les expériences
menées en laboratoire pour caractériser les diffusivités et la rétention des deux ions vis-à-vis
des matériaux choisis et présenter les modèles numériques permettant de mieux appréhender
les mécanismes en jeu.
La rétention par les phases solides est un frein au transport des ions et donc à la décontamina-
tion. Dans la suite, on présentera les résultats d’une étude comparative de la rétention des
ions chlorures et césium par les bétons et les pâtes de ciments utilisés au cours de cette thèse.
Une synthèse bibliographique exposera les principaux mécanismes de rétention, une étude
expérimentale des interactions a également été conduite et complétée par une modélisation
des isothermes d’interactions. L’objectif de cette étude est de conclure sur la pertinence et
l’importance du frein que peuvent représenter ces mécanismes de rétention par rapport aux
expériences d’électro-décontamination.
3.1 Etude bibliographique
Les études portant sur les interactions entre les ions de la solution interstitielle et les phases
solides des matériaux cimentaires rassemblent un large panel de travaux hétéroclites et une
variété de valeurs quantifiant ces interactions qui souvent reflète la diversité des ciments et
des bétons utilisés, mais également celle des méthodes appliquées.
3.1.1 Généralités
Les principales données permettant d’apprécier la rétention des chlorures sont les isothermes
d’interactions et les constantes de distribution. Les isothermes donnent la quantité de chlo-
rures fixés ou liés en fonction des chlorures en solution, dits libres. Les coefficients et les
rapports de distribution sont notés respectivement Kd et Rd . Ils correspondent au rapport
de la concentration des chlorures liés par celle des chlorures libres. Le coefficient désigne le
rapport à l’état d’équilibre entre les phases liquide et solide. La cinétique des mécanismes
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de rétention pour les matériaux cimentaires pouvant être significativement lente (plusieurs
mois), les valeurs des rapports de distribution sont généralement préférés [Pointeau, 2000].
A un instant t donné, Rd =
cl i és
cl i br es
(3.1)
A l’équilibre, Kd =
(
cl i és




Les concentrations, cl i és et cl i br es , peuvent être exprimées en plusieurs unités. Pour lever toute
ambiguïté, elles seront respectivement exprimées en moles par unité de masse de matériau et
en moles par unité de volume de solution interstitielle 1.
3.1.2 Rétention des chlorures
3.1.2.1 Mécanismes de rétention
Deux principaux mécanismes de rétention des chlorures par les phases cimentaires sont
identifiés dans la littérature, le premier est de nature chimique, le deuxième physique. La
fixation chimique des chlorures sur les phases cimentaires a été mise en évidence par la
formation de monochloroaluminate de calcium, ou sels de Friedel, et autres phases analogues
(tri-chloroaluminates de calcium, chloroferrites hydratées [Yuan et al., 2007, Delagrave et al.,
1997, Justnes, 1998]). Les phases aluminates, anhydres et hydratées, régissent avec les chlo-
rures pour former les sels de Friedel.
C3A+2NaCl+Ca(OH)2+10H2O−−→C3A.CaCl2.10H2O+2Na++2(OH)− (3.3)
C3A.CaSO4.12H2O+2NaCl+Ca(OH)2 −−→C3A.CaCl2.10H2O+2Na++SO42−+2H2O (3.4)
Plusieurs études et expériences ont permis de mettre en évidence la formation des chlo-
roaluminates, les spectres de DRX [Hirao et al., 2005] ont notamment permis de corréler la
formation des sels de Friedel au détriment de la consommation des phases AFm pour des
concentrations croissantes en chlorures. L’aptitude de rétention chimique des chlorures est
directement liée à la teneur en aluminates du ciment [Delagrave et al., 1997, Suryavanshi
et al., 1996].
Deux types de fixation chimique des chlorures ont été mis en évidence par A.K. Suryavan-
shi [Suryavanshi et al., 1996], le premier est un échange d’ions qui s’accompagne de la libé-
ration d’un ion hydroxyle, le deuxième est une adsorption des chlorures par une affinité de
1. Selon les études, cl i és peut être rapportée par unité de masse de liant ou de phase solide. Si les différentes
unités sont parfaitement cohérentes, les exprimer par unité de masse de matériau permet de plus facilement
rendre compte des différences entre granulats, bétons et pâtes de ciment
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charges sur la surface des phases AFm.
Si la rétention chimique des chlorures mobilise essentiellement les phases aluminates des
matrices cimentaires, les C-S-H sont les principales phases de rétention physique. Rama-
chadran [Rmachandran, 1971] a identifié trois catégories de chlorures fixés : les chlorures
chimisorbés à la surface des C-S-H, les chlorures retenus dans l’espace interfeuillet et les
chlorures intimement liés dans les mailles de C-S-H. La capacité de sorption est corrélée au
rapport C/S des chaînes de C-S-H, la rétention est plus importante pour un rapport C/S plus
grand [Beaudoin et al., 1990].
3.1.2.2 Modélisation des interactions
La quantification des chlorures liés et des chlorures libres de la solution porale se fait usuel-
lement par des expériences de rétention. La méthode la plus courante est celle dite des
équilibres, elle consiste à mettre les phases solides dans des solutions de chlorure de so-
dium à différentes concentrations échelonnées en chlorures. Ces expériences permettent de
déterminer les isothermes d’interactions.












Linéaire : y = k · x
Freundlich : y =αxβ















FIGURE 3.1 – Les différents modèles des isothermes d’interactions
Les courbes d’interactions obtenues présentent, généralement, des allures caractéristiques de
référence. Trois différents modèles ont été suggérés, un modèle linéaire, un modèle hyperbo-
lique, dit de Langmuir, et un modèle en fonction puissance, dit de Freundlich. La Figure 3.1
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présente l’allure obtenue pour chacun de ces trois modèles.
Le modèle linéaire est particulièrement simpliste. Il repose sur le principe que les coefficients
de distribution, Kd = k, sont fixes et indépendants de la quantité de chlorures libres. Les
limites de ce modèle apparaissent rapidement lorsque des expériences de rétention sont
réalisées. La méthode des équilibres permet en effet de mettre en évidence des rapports de
distribution différents selon la concentration en chlorures libres.
Les modèles de Freundlich et de Langmuir sont, aujourd’hui, plus usuellement admis pour
décrire les interactions. le premier relie les quantités des chlorures libres et liés par une
fonction puissance (β< 1). Ce type de modèle est en effet cohérent avec un équilibre chimique
entre deux espèces et reste plausible pour les faibles concentrations. Il perd de son sens
lorsque l’on considère un équilibre de sorption physique avec un nombre donné de sites de
fixation. Si l’on considère que le nombre de sites de rétention est limité, on devrait observer
un plateau de saturation pour les fortes concentrations en chlorures libres. Le modèle de
Langmuir permet, en revanche, de tenir compte de ce type de phénomène. La concentration
maximale en chlorures libres est alors donnée par les paramètres de l’équation par la relation
suivante : cl i és,max = a/b.
Une approche semi-empirique a été privilégiée par H.Hirao [Hirao et al., 2005] pour modéliser
ces isothermes d’interactions. Des expériences de rétention des chlorures ont été menées sur
les différentes phases hydratées d’un ciment, AFm, C-S-H, AFt et portlandite. Les isothermes
des phases constitutives permettraient de reconstituer ainsi les isothermes de l’ensemble d’un
matériau cimentaire avec les chlorures en solution.
Les phases AFm ont été synthétisées par mélange d’eau, de gypse et de C3A à des ratios 5 : 1 : 1.
Les C-S-H ont été préparés en mélangeant C3S et eau à un ratio de 1 : 10. Les phases AFt
ont été synthétisées à partir de portlandite, de sulfate d’aluminium et d’eau. Enfin, pour la
portlandite, un hydroxyde de calcium a été utilisé pour les essais.
Des expériences de rétention ont alors été menées selon la méthode préconisée par Tang et
al. [Tang et Nilsson, 1993]. Une masse de 1 g d’hydrates est mélangée à 10 mL de solution de
NaCl pour cinq différentes concentrations. Les isothermes d’interactions sont alors détermi-
nées, les résultats sont complétés par des analyses de DRX et des observations au microscope
électronique à balayage pour suivre l’évolution des phases minérales et leurs aspects.
Seules deux des phases hydratées, AFm et C-S-H, ont abouti à une rétention des chlorures.
Dans le premier cas, la rétention des chlorures s’est accompagnée par une formation de sels de
Frieldel. Les spectres de DRX révèlent la consommation des AFm au détriment de la formation
des sels de Friedel.
La précipitation des sels de Friedel ne correspond pas à des mécanismes de sorption mais
on peut modéliser les interactions entre les AFm et les chlorures par une isotherme de type
Freundlich (Figure 3.2). Une optimisation par régression linéaire permet d’obtenir une courbe
caractéristique minimisant l’erreur commise.
Dans le cas des C-S-H, la rétention observée, de nature différente, est moins importante.
On obtient ainsi une courbe hyperbolique de type Langmuir avec un plateau de saturation
(Figure 3.2). Les différences entre les deux courbes obtenues traduisent deux mécanismes
différents de rétention. Dans le premier cas, nous avons une fixation chimique avec échange
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(a) Isotherme d’interactions des AFm avec les chlorures en solution




























(b) Isotherme d’interactions des C-S-H avec les chlorures en solution
FIGURE 3.2 – Isothermes d’interactions des phases hydratées avec les chlorures en solution
d’ions, les chlorures se substituent aux sulfates des phases AFm, alors que dans le deuxième
cas, le mécanisme de fixation est physique. Les chlorures sont retenus par les C-S-H jusqu’à
saturation de tous les sites de fixation.
Les expériences d’interactions menées sur la portlandite et sur les phases AFt n’ont montré à
aucune fixation des chlorures par les deux phases.
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Dans le cadre des expériences menées sur la rétention des chlorures, nous avons exploité les
résultats de H.Hirao [Hirao et al., 2005] pour modéliser les interactions entre les chlorures et
les pâtes de ciment. L’adéquation des courbes numériques et des points expérimentaux sera
discutée dans une partie ultérieure.
3.1.3 Rétention du césium
La description de la rétention du césium par les phases cimentaires s’appuie sur les mêmes
outils présentés pour la rétention des chlorures. La méthode expérimentale des équilibres a
également été préférée pour l’étude de la rétention. Toutefois, si les problématiques soulevées
par les chlorures en génie civil sont largement traitées, les travaux existant sur les interactions
du césium et des matrices cimentraires sont moins nombreux.
La rétention du césium par les phases cimentaires fait appel à des mécanismes différents de
ceux des chlorures. Les travaux de Faucon [Faucon, 1997], C.Richet [Richet et al., 1997, 1998],
H.Viallis [Viallis-Terrisse, 2000], d’I.Pointeau [Pointeau et al., 2006] et de M.Ochs [Ochs et al.,
2006], ont conclu que les C-S-H sont responsables de la totalité de la rétention du césium
par les matériaux cimentaires. T.Iwaida [Iwaida et al., 2001], K.Noshita [Noshita et al., 2001]
sont également arirvés à des conclusions similaires sur les principales phases de rétention du
césium.
3.1.3.1 Mécanismes de rétention
Les mécanismes de rétention du césium ont fait l’objet d’études spécifiques dans le cadre
des travaux conduits pour la compréhension des mécanismes de sorption des alcalins sur
les phases cimentaires. N.D.M.Evans [Evans, 2008] a notamment fait une synthèse des résul-
tats établis par différents groupes de recherche en mettant en évidence plusieurs points de
convergence dans les études conduites.
Deux principaux mécanismes de sorption des alcalins à la surface des C-S-H sont admis. Le
premier est un modèle d’échange d’ions, le deuxième est un modèle de complexation de
surface.
Dans le premier, on admet qu’à la surface des C-S-H, des sites chargés négativement per-
mettent la sorption du césium moyennant la libération d’un cation. Dans le cas d’un échange
d’ion, ce sont les sites silanols qui permettent l’échange d’ion. Dans la nomenclature classique
des tétraèdres de silice (RMN), on note les sites de fixation, Q1 et Q2, p , c’est-à-dire, les tétra-
èdres du silice pontants ou en extrémité de chaîne qui présentent un excès de charge négative.
Ces sites de fixation sont notés (> SOH). Les coefficients d’activités, pour les concentrations
solides et liquides sont notés respectivement, θ et γ. L’échange d’ion s’écrit suivant l’équation
(3.5), l’équilibre est décrit par la constante d’équilibre K (équation (3.6)).
(> SOH)−Y++Cs+ −−→ (> SOH)−Cs++Y+ (3.5)
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K = [(> SOH)
−Cs+][Y+]θC sγY
[(> SOH)−Y+][Cs+]θY γC s
(3.6)
Dans un modèle de complexation de surface, la rétention du césium prend en compte une
répartition surfacique par affinités électrostatiques entre les charges négatives et positives.
n.(> SOH)+m.Cs+ −−→ {(> SO)−Cs+}n +n.H++ (m−n).Cs+ (3.7)
Dans ce type de modèle un terme électrostatique est pris en compte dans l’expression des
constantes d’équilibre de sorption du césium [Pointeau, 2000]. Ce type de répartition de
charges surfaciques met en jeu des modèles de couches multiples de Helmholtz et de Gouy-
Chapman [Frizon, 2003].
Afin de comprendre les mécanismes de rétention, les effets conjugués des additions minérales
et cimentaires a été étudié. T.Iwaida [Iwaida et al., 2001] met en avant une rétention de césium
sur les sites interfeuillets chargés négativement des C-S-H. La rétention du césium augmente
pour des rapports Ca/Si croissants. Pour S.Y.Hong [Hong et Glasser, 2002], ce sont les sites
silanols qui sont responsables de la sorption du césium à la surface des C-S-H. S.Bagosi [Bagosi
et Csetényi, 1998] a également étudié l’effet des phases aluminates sur la rétention du césium.
Elle est favorisée pour des rapports Ca/Al croissants, mais seulement pour un même ratio de
Si. L’addition de laitier de haut fourneau (ou de fumée de silice) à un ciment de Portland n’a eu
aucun effet sur la rétention du césium qui restait majoritairement en solution [Evans, 2008].
Quant aux sites de rétention, les travaux de Faucon vont dans le sens d’une rétention, par
échange d’ion, par deux types de sites : les sites (Q2np ), non pontants et non occupés par un
calcium labile interfeuillet, et les sites de fin de chaîne (Q1). La distribution des premiers est
fortement dépendante du rapport C/S des C-S-H.
H.Viallis [Viallis-Terrisse, 2000] a montré l’existence de l’autre mécanisme de rétention par
complexation de surface. Une étude par RMN a permis de conclure à la rétention du césium
dans une couche diffuse à la surface des C-S-H hydratées.
Enfin, I.Pointeau a également conclu à la mauvaise réversibilité de la sorption du césium.
Après sa fixation, il n’est pas libéré aisément des C-S-H lorsque la solution s’appauvrit en
césium. La mauvaise réversibilité a également été identifiée comme un facteur limitant de la
décontamination dans la thèse de Frizon [Frizon, 2003].
3.1.3.2 Modélisation des interactions
Une autre approche que celle de H.Hirao présentée dans la partie précédente sur la rétention
des chlorures sera abordée ici. Le principe de ce modèle est largement détaillé dans les travaux
d’Ingmar Pointeau [Pointeau, Pointeau et al., 2006].
Cette approche s’appuie sur les mécanismes détaillés dans la partie précédente pour en déter-
miner les constantes caractéristiques. On cherche ainsi à définir les mécanismes de rétention,
les différents paramètres qui influent sur les équilibres de sorption, puis on détermine une
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expression littérale des constantes d’équilibre.
Ce modèle prend en compte deux types de sites de sorption des alcalins, selon la valeur de
leurs constantes d’équilibre, des sites faibles et des sites forts. L’expression fait apparaître
les distributions des deux types de sites, la surface spécifique des C-S-H, les concentrations
des ions compétitifs à la sorption, ainsi que les différentes constantes d’équilibre caractéris-
tiques de la sorption des cations. Ces constantes ont été déterminées expérimentalement par
I.Pointeau [Pointeau, 2000]. L’équation permettant de calculer la constante d’équilibre de
sorption du césium s’écrit comme suit :
Kd ,C s =
Kd ,C snss10
18σBET
NA(Kss,H [H ]+Kss,C s[C s]+Kss,N a[N a])
+ Kw s,C snw s10
18σBET
NA(Kw s,H [H ]+Kw s,C s[C s]+Kw s,N a[N a]+Kw s,C aOH [C aOH ])
(3.8)
Les constantes Kss,i , Kw s,i correspondent aux constantes d’équilibre de sorption de l’espèce
i avec un site de sorption fort et faible. nss et nw s sont les distributions de sites forts et
faibles. σBET désigne la surface spécifique des C-S-H, déterminée par BET. NA est la constante
d’Avogadro. Les définitions et les valeurs des différents paramètres sont données dans le
Tableau 3.1.
3.2 Expériences de rétention
L’objectif de ces expériences est de quantifier et de localiser le césium et les chlorures fixés
sur les granulats et les broyats des matériaux cimentaires. La comparaison entre les deux ions
Cl– et Cs+ permet de confronter et de comprendre les mécanismes de fixation ionique en jeu.
L’utilisation de modèles numériques simples [Deby, 2010] permettra à cet effet de comparer
les mécanismes en jeu pour les deux espèces.
Les expériences ont été menées sur les sables, les graviers, les pâtes de ciment et les bétons.
Les granulats ont été lavés, puis séchés à l’étuve. Les matériaux enrobés ont été concassés
et broyés. La préparation des matériaux a été réalisée conformément au protocole de Gran-
DuBé [Arliguie, 2007].
3.2.1 Préparation des matériaux
Les expériences de rétention ont été menées parallèlement sur six différentes phases : les
graviers et les sables utilisés pour la confection des bétons et des mortiers, les pâtes de ciment
et les bétons.
Les granulats ont été lavés et séchés à l’étuve à 60◦C pendant quatre jours. Les pâtes de ciment
et les bétons ont été concassés manuellement, puis broyés grossièrement avant de les tamiser.
Le protocole GranDuBé [Arliguie, 2007] préconise une taille de grain inférieure à 1,25 mm
pour plus de la moitié du broyat. Dans les expériences menées, les broyats ont été tamisés de
manière à ne récupérer que les particules de taille comprise dans un intervalle de 1 mm à 100
µm 2. La granulométrie des granulats a également été tronquée à 100 µm.
2. Les particules plus petites ont abouti à des résultats incohérents lors des premiers essais de rétention. Il
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Désignation Paramètres de l’équation Valeur
Kss,C s




























Constante d’équilibre de sorption du CaOH
sur un site faible
10−21,3
nss




Distribution des sites faibles de sorption des
alcalins (sites/nm2)
10
NA Constante d’Avogadro (mol−1) 6,02·1023
σBET Surface spécifique des C-S-H (m2/g) 290
[H ] Concentration en H+ (mol/L) 10−13
[C s] Concentration en Cs+ (mol/L) x
[N a] Concentration en Na+ (mol/L) 0,1
[C a] Concentration en Ca2+ (mol/L) -
[C aOH ] Concentration en CaOH− (mol/L) -
Tableau 3.1 – Expressions et valeurs utilisées dans le modèle de rétention du césium
Les broyats et les granulats ont été partagés en dix lots de 50 g disposés dans des pots adaptés.
Des solutions de NaOH à 0,1 mol/L dans lesquelles on dissout les quantités adéquates de
NaCl ou de CsOH sont réparties dans les dix pots, de manière à obtenir des concentrations
échelonnées pour les deux ions. Afin de respecter le rapport de 1/4 entre phase solide et
volume de solution, un volume de 200 mL est ajouté aux différents échantillons de granulats
et de broyats. Les expériences sont maintenues pour une durée de trois mois afin de s’assurer
de l’équilibre de sorption dans une enceinte climatique à 20◦C.
3.2.2 Rétention des ions chlorures
Six lots de matériaux de 50 g sont répartis dans les six solutions suivantes :
• S0 : 0,1 mol/L de NaOH + 0 mol/L de NaCl
convient aussi de garder des surfaces d’interactions du même ordre après broyage.
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• S1 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,05 mol/L de NaCl
• S2 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,25 mol/L de NaCl
• S3 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,5 mol/L de NaCl
• S4 : 0,1 mol/L de NaOH + 1 mol/L de NaCl
• S5 : 0,1 mol/L de NaOH + 1,5 mol/L de NaCl
Six pots témoins de solution seule ont été conservés dans les mêmes conditions. La gamme
des concentrations choisies correspond aux gammes usuelles de concentrations en chlorures
rencontrées dans les milieux agressifs. Elles sont échelonnées de manière à obtenir une
isotherme concave pour les concentrations des chlorures libres. Au terme des deux mois de
mise en solution des broyats, on détermine les concentrations en chlorures des solutions. Les
solutions sont filtrées sur Büchner à 0,4 µm. Les analyses sont faites par chromatographie
ionique pour le césium et par titrage potentiométrique pour les chlorures. Des dilutions sont
nécessaires pour l’analyse par chromatographie ionique, les facteurs sont respectivement
de 10 (S0), 102 (S1), 103 (S2), 103 (S3), 104 (S4) et 104 (S5). Les titrages sont réalisés avec une
solution de nitrate d’argent à 0,05 mol/L. Les volumes de solution prélevés sont de 10 mL à 0,5
mL.
L’exploitation des analyses permet de calculer la quantité de chlorures fixée sur la phase solide
pour chacune des concentration initiales et de tracer la courbe représentative de la quantité
retenue en fonction de la concentration en chlorures de la solution, pour une température
donnée. Les concentrations des chlorures liés et des chlorures libres, cb,i et c f ,i , sont exprimés
respectivement en mol/kg et mol/L. Vi , mi , ci ,i ni t i al , ci , f i nal désignent le volume de solution,
la masse de granulats ou de broyat et les concentrations en chlorures libres avant et après
l’essai (Eq. 3.9).
cb,i = f (c f ,i ) (3.9)
cb,i =
Vi (ci ,i ni t i al − ci , f i nal )
mi
(3.10)
c f ,i = ci , f i nal (3.11)
Les analyses permettent de tracer les isothermes d’interactions des chlorures à partir des six
points calculés. Le Tableau 3.2 donne les valeurs des Kd que l’on obtient. Les rapports de
distribution sont les rapports des concentrations des chlorures liés par les chlorures libres.
Lorsque les rapports sont importants, l’équilibre tend à favoriser la rétention des chlorures,
alors que pour les faibles rapports, les chlorures ou les ions en question sont essentiellement
en solution. Comme le montre le Tableau 3.2, la rétention des chlorures se fait essentiellement
par les phases cimentaires des pâtes de ciment et non par les granulats.
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La Figure 3.3 présente les isothermes d’interactions obtenues pour les graviers, les sables,
les pâtes de ciment et les bétons. La première observation est l’allure similaire des courbes
d’interactions obtenues pour les six différents matériaux. La méthode des équilibres permet
de mettre en évidence des régimes non linéaires. Les limites de la rétention des chlorures
apparaissent pour les fortes concentrations en chlorures libres.
Kd (C l )(L/kg ) Graviers Sables PdC I PdC II Bet I Bet II
Valeur min 0,021 0,017 0,275 0,295 0,118 0,092
Valeur médiane 0,109 0,058 0,441 0,431 0,178 0,178
Valeur max 0,311 0,105 1,105 0,790 0,263 0,360
Tableau 3.2 – Valeurs des coefficients de distribution pour les six différents matériaux
La rétention des chlorures par les granulats est moins importante que par des pâtes de ciment
et des bétons. Les granulats utilisés ici, sont des granulats du Boulonnais, calcaires et non sili-
ceux. Les sites de fixation des chlorures, qui peuvent être nombreux à l’interface des granulats
siliceux, sont beaucoup moins importants pour des granulats calcaires. M.Saillo [Saillo, 2011]
a notamment montré que la rétention des chlorures par les granulats calcaires était nulle pour
des pH faibles (∼7). La faible rétention des chlorures par les granulats calcaires serait donc
expliquée par un mécanisme de sorption électrostatique.
Les isothermes des pâtes de ciment se distinguent de celles des granulats (Figure 3.3) : si les
points obtenus pour les granulats sont davantage dispersés et ne permettent pas de dégager
une nette courbe de tendance, les résultats obtenus pour les pâtes de ciment et pour les
bétons restent cohérentes avec la théorie. On devine notamment une allure d’isotherme de
Freundlich pour les pâtes de ciment. Peu de différences sont observées entre les deux ciments.
L’addition du laitier (30%) dans le cas de PdC II et Bet II ne modifie pas les équilibres de
rétention. On note toutefois une plus faible rétention des chlorures pour les bétons que pour
les pâtes de ciment.
Les fractions des chlorures retenus par rapport à la quantité de chlorures totale sont d’environ
6,4–21,6% et 6,9–16,5% pour PdC I et PdC II, 2,9–6,2% et 2,3–8,2% pour Bet I et Bet II, contre
seulement 0,5–3,2% et 0,4–2,5% pour les graviers et les sables 3. Ces proportions semblent
ainsi indiquer que ce sont essentiellement les phases cimentaires qui sont responsables de la
rétention des chlorures, comme dit précédemment.
La rétention des chlorures par les bétons, matériaux composites par définition, doit théori-
quement prendre en compte les mécanismes et les effets de rétention des pâtes de ciment
et des granulats constitutifs. On pouvait toutefois s’attendre à des effets d’interfaces qui fa-
voriseraient une rétention des chlorures par les auréoles de transition. Afin de comprendre
les éventuels nouveaux mécanismes de rétention amenés par le mélange granulats/PdC, les
isothermes des bétons ont été reconstituées à partir des proportions massiques des trois
matériaux constitutifs.
3. Le premier point obtenu pour les graviers a toutefois donné une proportion de 7% (concentration la plus
faible en chlorures libres).
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(a) Isothermes d’interactions des chlorures et des granulats



















(b) Isothermes d’interactions des chlorures et des pâtes de ciment



















(c) Isothermes d’interactions des chlorures et des bétons
FIGURE 3.3 – Isothermes d’interactions des chlorures
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La Figure 3.4 confronte les résultats expérimentaux et les isothermes reconstituées. L’adé-
quation des deux isothermes, pour les deux bétons, est plutôt cohérente. On pourrait ainsi
reconstituer les isothermes d’interactions des bétons à partir de celles des matériaux constitu-
tifs. Pourtant, la préparation du béton pour les expériences de rétention pouvait introduire
un certain nombre d’erreurs. Un broyage inégal des granulats et de la pâte de ciment dans
le béton conduit après tamisage à des proportions massiques différentes de celle du béton
initial. Les isothermes des graviers ont aussi été déterminées sur le matériau intact et non
broyé, contrairement aux graviers dans le béton. Les surfaces spécifiques pour les granulats
ne sont donc rigoureusement pas les mêmes. Malgré ces limites, on arrive à une cohérence
relativement satisfaisante entre courbes expérimentales et reconstituées.



















(a) Reconstitution des isothermes des chlorures pour Bet I



















(b) Reconstitution des isothermes des chlorures pour Bet II
FIGURE 3.4 – Comparaison des isothermes reconstituées et expérimentales d’interactions des
chlorures pour les bétons
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3.2.3 Rétention des ions césium
3.2.3.1 Phases cimentaires et rétention du césium











PdC I avec Cs
PdC I sans Cs
(a) Résultats de la DRX pour les PdC I














PdC II avec Cs
PdC II sans Cs
(b) Résultats de la DRX pour les PdC II
FIGURE 3.5 – Diffractogrammes pour des broyats de PdC saines et contaminées par CsOH
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PdC I avec Cs
PdC I sans Cs
(a) Résultats de la DRX pour les PdC I










































PdC II avec Cs
PdC II sans Cs
(b) Résultats de la DRX pour les PdC II
FIGURE 3.6 – Identification des phases cristallines sur les diffractogrammes traités et lissés
Les mécanismes recensés et admis pour décrire la rétention du césium par les phases cimen-
taires (Partie 3.1) mettent en jeu des interactions physiques d’affinité de charges entre les
cations et les C-S-H. La formation de phases césium par ajout d’hydroxyde de césium à la
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gâchée paraît peu probable. Pour confirmer cette hypothèse, des analyses de diffraction des
rayons X sur des pâtes de ciments, saines et contaminées par ajout de CsOH, ont été effectuées.
Les prélèvements sur les matériaux solides, âgés de plus de 90 jours, pris au coeur de l’échan-
tillon pour limiter les effets de bord, sont broyés. Le broyat est ensuite tamisé pour avoir une
taille inférieure à 100 µm. La Figure 3.6 compare les diffractogrammes obtenus pour chacun
des ciments, CEM I et CEM II, entre une pâte de ciment sans ajout de césium, et une pâte de
ciment contaminée à la gâchée en césium. Pour les deux ciments utilisés, les diffractogrammes
sont similaires. Ce résultat est cohérent avec les mécanismes de rétention du césium décrits.
Il n’y a pas inclusion du césium dans une phases cimentaire cristalline ou formation d’une
phase césium tel que les sels de Friedel pour les chlorures 4.
3.2.3.2 Isothermes d’interactions
Le protocole du GranDuBé [Arliguie, 2007] a été adapté pour l’appliquer aux isothermes de
sorption du césium. En raison des quantités faibles en solution, nous avons répartis cinq lots
de 50 g de matériau dans les cinq solutions suivantes :
• S1 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,0025 mol/L de CsOH
• S2 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,005 mol/L de CsOH
• S3 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,01 mol/L de CsOH
• S4 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,025 mol/L de CsOH
• S5 : 0,1 mol/L de NaOH + 0,05 mol/L de CsOH
Les six concentrations 5 ont été choisies de manière à centrer l’intervalle sur la concentration
de l’eau de gâchage en césium utilisée pour la fabrication de nos échantillons à décontaminer.
L’évolution de la concentration des solutions dans lesquels baignent les six lots a été suivie
pour les différents matériaux.
Deux grandes différences sont à noter dans le protocole utilisé pour les expériences de ré-
tention du césium. La première concerne les faibles concentrations initiales utilisées. La
deuxième différence est l’analyse des filtrats après les deux mois d’expérience. La filtration
des solutions a également été effectuée sur Büchner avec un filtre à 0,4 µm. En revanche, les
solutions ont été analysées par chromatographie ionique et ont dû être diluées pour les doser
correctement. Les facteurs sont de 10 (S0), 102 (S1), 102 (S2), 103 (S3), 103 (S4) et 103 (S5).
4. Aucune phase cristalline supplémentaire n’est visible sur les diffractogrammes pour des concentrations de
l’ordre de 0,005 mol/L dans l’eau de gâchée. Cette conclusion n’est valable que pour des concentrations du même
ordre de grandeur.
5. La solution témoin S0 est identique à celle des chlorures.
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(a) Isothermes d’interactions des ions césium et des granulats



















(b) Isothermes d’interactions des ions césium et des pâtes de ciment



















(c) Isothermes d’interactions des ions césium et des bétons
FIGURE 3.7 – Isothermes d’interactions des ions césium
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Kd (C s)(L/kg ) Graviers Sables PdC I PdC II Bet I Bet II
Valeur min 0,093 0,026 0,153 0,179 0,076 0,111
Valeur médiane 0,231 0,328 0,406 0,407 0,132 0,335
Valeur max 0,307 0,408 0,472 0,469 0,755 1,051
Tableau 3.3 – Valeurs des coefficients de distribution pour les six différents matériaux
Le Tableau 3.3 présente les valeurs des rapports de distribution obtenus. La comparaison avec
les coefficients de distribution des chlorures a peu de sens puisque les concentrations initiales
en césium sont beaucoup plus faibles (un rapport d’environ 100). Elles permettent toutefois
d’observer des tendances, les granulats fixent moins le césium que les PdC et les bétons.
La Figure 3.7 décrit les isothermes d’interactions obtenus. Les points expérimentaux pour
les granulats ne permettent pas de dégager une tendance parfaite, notamment en raison des
points correspondants aux deux plus fortes concentrations, S4 et S5. Les résultats pour les PdC
et les bétons suggèrent des isothermes de type Langmuir. Au premier abord, on peut faire les
mêmes constatations que pour les chlorures : le césium est davantage retenu par les pâtes de
ciment que par les granulats. Peu de différences sont également observées entre les matériaux
CEM I et les matériaux CEM II.
Les fractions de césium retenu par rapport aux quantités totales de césium sont de 2,3–7,1%
et 0,6–9,3% pour les graviers et les sables, de 3,7–10,6% et 4,3–10,8% pour les PdC I et PdC II,
contre, 9–15,9 et 2,7–20,8% pour Bet I et Bet II.
Ces différences sont à considérer avec précaution, elles sont plus importantes pour le césium
que pour les chlorures en raison, en partie, des faibles concentrations initiales. En effet, les
mécanismes de sorption présentés vont dans le sens d’un Kd décroissant en fonction de la
concentration en césium libre. Aussi, l’allure des points semblent nous conforter dans l’idée
d’une saturation des sites de fixation, puisque les masses retenues pour les deux dernières
concentrations sont très similaires.
Comme pour les chlorures, on a aussi cherché à reconstituer les isothermes des bétons par
une simple pondération des isothermes des granulats et des pâtes de ciment. Les isothermes
reconstituées sont présentées dans la Figure 3.8.
Les isothermes reconstituées et expérimentales sont cohérentes. Dans le cas du césium, on
arrive également à assez bien reconstituer les isothermes des bétons à partir de celles des
granulats et des pâtes de ciment.
On note toutefois que les points expérimentaux pour les expériences de rétention du césium
ne permettent pas de dégager une courbe de tendance aussi nette que celle que l’on pouvait
deviner pour les chlorures. Les analyses par titrage potentiel-pH présentent un intérêt im-
portant vis-à-vis de la dilution et de l’incertitude de la mesure finale, l’ordre de grandeur des
concentrations, plus faibles pour le césium, contribue également à cet écart.
3.3 Modélisation
Les modèles présentés dans la partie bibliographique ont été exploités pour confronter les
résultats expérimentaux obtenus avec les valeurs théoriques. La modélisation des interactions
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(a) Reconstitution des isothermes du césium pour Bet I



















(b) Reconstitution des isothermes du césium pour Bet II
FIGURE 3.8 – Comparaison des isothermes d’interactions pour les bétons reconstituées par
pondération et déterminées expérimentalement
des chlorures repose sur les travaux d’H.Hirao [Hirao et al., 2005] et de F.Deby [Deby, 2010],
quant à celle du césium, elle se réfère essentiellement aux travaux d’I.Pointeau [Pointeau,
2000].
3.3.1 Modélisation de la rétention des chlorures
Les essais de rétention d’H.Hirao ont permis d’établir une loi calibrée, selon les quantités
respectives d’AFm et de C-S-H formées, qui décrit l’isotherme de sorption, y et x désignant













Cette équation est l’adjonction de deux mécanismes de rétention des chlorures qui nécessitent
de connaître les quantités respectives a et b, de C-S-H et de phases AFm responsables de la
fixation des chlorures. Ces quantités, seuls paramètres de l’équation, sont calculées à partir
de la composition des ciments. Pour les quantités d’AFm, elles sont directement liées à la
quantité de sulfates, réactif limitant dans la formation d’ettringite. La quantité de C-S-H est
calculée à partir de la quantité de silice et du taux d’hydratation du matériau. En prenant en
compte l’âge avancé des matériaux et leur conservation en salle de cure pendant plus d’une
année, on suppose les taux d’hydratation sont de 1 6. Les quantités d’aluminates et de C-S-H
sont alors déterminées simplement par les quantités de sulfates et de silice dans le ciment (Eq
3.13).
nC SH = nSiO2 nAF m = nSO4 (3.13)
Les quantités de silice et de sulfates sont déterminées à partir de la composition chimique des
deux ciments et des rapports E/C. Dans le cas du CEM II, on fait également l’hypothèse que
les phases anhydres ont été entièrement consommées. Le modèle permet alors de déterminer
les isothermes de rétention pour les pâtes de ciment (Figure 3.8).
Le calcul théorique semble corroborer les résultats expérimentaux. Un tel modèle semi-
empirique cohérent avec les mécanismes de rétention, mais aussi avec les expériences de
rétention, semble confirmer les phénomènes identifiés qui régissent les équilibres de réten-
tion.
En tenant compte de la part de pâtes de ciment dans les bétons, on peut également modéliser
en suivant le même calcul les interactions entre les chlorures et les bétons. Toutefois, négliger
la rétention par les granulats dans ce type de calcul ne permet pas d’avoir des résultats
expérimentaux compatibles avec les isothermes modélisées.
En effet, la rétention des chlorures par les granulats ne peut être omise dans la part des
chlorures fixés par les bétons. La confrontation des courbes semblent toutefois pointer une
incohérence pour les derniers points expérimentaux (S5). Un calcul théorique prenant en
compte la part des chlorures fixés sur les granulats ainsi que les mécanismes de rétention en
jeu serait plus adéquat pour les bétons.
3.3.2 Modélisation de la rétention du césium
Le modèle retenu pour la détermination des équilibres de rétention du césium est celui déve-
loppé par I.Pointeau [Pointeau, 2000] et M.Ochs [Ochs et al., 2006]. La constante d’expression
tient compte de deux sites de sorption du césium sur les C-S-H et des concentrations des
6. Les matériaux ont été placés en salle de cure pendant plus d’un an
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(a) Modélisation des isothermes d’interactions des chlorures et des PdC

























(b) Modélisation des isothermes d’interactions des chlorures et des bétons
FIGURE 3.9 – Modélisation des isothermes d’interactions des chlorures
alcalins en solution. Le Tableau 3.3 donne la liste des paramètres qui apparaissent dans l’ex-




Kd ,C s =
Kd ,C snss10
18σBET
NA(Kss,H [H ]+Kss,C s[C s]+Kss,N a[N a])
+ Kw s,C snw s10
18σBET
NA(Kw s,H [H ]+Kw s,C s[C s]+Kw s,N a[N a]+Kw s,C aOH [C aOH ])
(3.14)
L’expression précédente de la constante de distribution permet de récrire l’équation de l’iso-
therme de rétention comme une somme de deux isothermes de Langmuir spécifiques respec-





NA(Kss,H [H ]+Kss,C s x+Kss,N a[N a])
+ Kw s,C snw s10
18σBET
NA(Kw s,H [H ]+Kw s,C s x+Kw s,N a[N a]+Kw s,C a[C a]+Kw s,C aOH [C aOH ])
(3.15)
Après simplification, on obtient :
y = ass x
1+bss x





NA(Kss,H [H ]+Kss,N a[N a])
(3.17)
aw s =
Kw s,C snw s1018σBET








Kw s,H [H ]+Kw s,N a[N a]+Kw s,C a[C a]+Kw s,C aOH [C aOH ]
(3.20)
On obtient facilement le plateau de saturation, a/b, correspondant aux quantités de sites forts
et faibles, (nss1018σBET /NA) et (nw s1018σBET /NA). Les constantes d’équilibre permettent de
jouer sur les cinétiques relatives des deux mécanismes de sorption sur les deux types de sites.
Les sites forts captent ainsi rapidement et en priorité les premiers ions césium, toutefois, le
nombre de sites disponibles sature pour des concentrations supérieures à 0,001 mol/L.
Le rôle des cations n’est aussi pas exactement le même pour tous. En effet, les constantes
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d’équilibre et les concentrations de la solution favorisent le terme du sodium qui devient
largement prédominant dans les différentes expressions ci-dessus devant les protons et le
calcium. Enfin, les paramètres les plus importants dans ce modèle semblent être les deux
distributions de sites, forts et faibles. Ils déterminent les plateaux des deux isothermes de
Langmuir.
On détermine alors les isothermes de sorption du césium sur les pâtes de ciment en tenant
compte de la quantité de C-S-H dans nos matériaux. Elle est directement calculée en utilisant
la même méthode présentée dans la partie précédente traitant des chlorures (Eq. 3.13).
Comme expliqué ci-dessus, au vu des concentrations considérées, les sites de sorption forts
jouent un rôle négligeable, alors que la distribution de sites faibles détermine le plateau des
isothermes. Les concentrations maximales en césium retenu par les phases cimentaires sur
les sites forts et faibles sont respectivement de 4,8.10−15 mol/kg et 2,29 mol/kg, alors que les
masses maximales mesurées par la méthode des équilibres est de 7,5–9.10−3 mol/kg (valeurs
calculées et mesurées pour PdC1).
Deux remarques essentielles sont à noter :
• Les sites de sorption forts ont un effet moindre dans notre cas (concentrations > 1 mmol/L)
• Ni les sites forts, ni les sites faibles, avec les valeurs expérimentales d’I.Pointeau [Pointeau,
2000] des paramètres qui figurent dans l’équation ne permettent d’expliquer le plateau à
9.10−3 mol/kg.
Le modèle, pourtant plausible pour un certain nombre de valeurs bibliographiques, mais
souvent à de plus faibles concentrations en césium ne semble donc pas cohérent avec les expé-
riences menées. Lorsque l’on utilise exactement les mêmes distributions de sites qu’I.Pointeau,
les masses retenues théoriques sont beaucoup plus importantes que les masses retenues me-
surées. les Kd théoriques sont en effet 100 fois plus importants que les Kd mesurées. Ce calcul
nous a ramené à reconsidérer les paramètres utilisés dans le modèle. La distribution surfa-
cique des sites faibles est donnée de 10 sites/nm2 , indépendamment du rapport C /S du gel
de C-S-H.
Dans la Figure 3.10, nous avons cherché à déterminer les valeurs de distributions qui corres-
pondent le mieux aux points expérimentaux. La Figure 3.10 (a) montre ce que l’on obtient
en superposant les isothermes déterminées par le modèle avec les valeurs préconisées des
paramètres données par I.Pointeau [Pointeau et al., 2006]. Le décalage entre les points expé-
rimentaux et les courbes théoriques est important.
Nous avons alors cherché, en adoptant également une démarche phénoménologique, de
comprendre les paramètres en question dans l’équation qui ne semblent pas correspondre
aux quantités retenues mesurées. Le premier est le nombre de sites faibles. La distribution
détermine directement la quantité maximale retenue. En ajustant la valeur du paramètre pour
obtenir un plateau à 7,5–9.10−3 mol/kg, on passe de 10 à 0,33 sites/nm2 (Figure 3.10 (b)).
Cet ajustement ne suffit pas à lui seul pour obtenir une bonne adéquation entre les courbes
théoriques et les points expérimentaux. Il nous faut aussi ajuster la constante de distribution.
On obtient une bonne corrélation pour une valeur de Kw s,C s = 10−9,5 au lieu de Kw s,C s =
10−10,5 (Figure 3.10 (a)).
L’ajustement de ces deux paramètres signifie :
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nw s = 10 sites/nm2
cl i és = 24,5 mol/kg











(a) Modélisation des isothermes d’interactions du césium et des PdC (sans calage)











nw s = 0,33 sites/nm2
cl i és = 0,01 mol/kg











(b) Modélisation des isothermes d’interactions du césium et des PdC (calage de nw s )
FIGURE 3.10 – Modélisation des isothermes d’interactions du césium et des PdC
• Le nombre de sites de sorption semble beaucoup moins important (1/30) que celui donné
dans les travaux d’I.Pointeau.
• Les équilibres de sorption sur les sites faibles vont davantage dans le sens de la rétention du
césium, c’est à dire, que les masses de césium retenues sont plus importantes (1/10).
La crédibilité de ces deux hypothèses n’a pas été confirmée. En toute rigueur, il aurait fallu
s’appesantir pour essayer de déterminer les valeurs des paramètres du modèle spécifiques à
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nos matériaux.
Enfin, nous avons également essayé d’appliquer le modèle utilisé pour les interactions des
chlorures aux résultats expérimentaux obtenus avec le césium (Figure 3.9 (b)). Nous avons
ainsi réutilisé le modèle d’H.Hirao, mais en tenant compte de la seule interaction avec les
C-S-H (le césium n’est pas retenu par les phases AFm). Les isothermes ainsi modélisées sont
aussi de Langmuir et correspondent, dans la forme, à une bonne description de la sorption du
césium par les C-S-H.
Sur la Figure 3.11 (b), on constate que l’adéquation du modèle et des points expérimentaux
est plutôt satisfaisante pour les faibles concentrations. Les courbes théoriques divergent des
résultats mesurés pour des concentrations de 1,5.10−2 mol/L.
Les mécanismes ne semblent en effet pas du tout correspondre. La quantité maximale fixée
donnée par H.Hirao est de 0,616 mol/kg est beaucoup plus importante que les valeurs de
7,5–9.10−3 mol/kg. le nombre de sites de fixation des chlorures sur les C-S-H serait donc plus
important que celui du césium. De même, les constantes d’équilibre semblent, dans ce cas,
surestimées. Pour des concentrations molaires équivalentes, les chlorures sont plus retenus
que le césium. En revanche, les équilibres sont davantage dans le sens de la fixation du césium
qu’il ne le sont pour les chlorures.
L’ensemble de cette étude comparative de la rétention du césium et des chlorures nous a
permis d’arriver à plusieurs conclusions :
• Pour le césium, comme pour les chlorures, la rétention se fait essentiellement sur les phases
cimentaires et non sur les granulats. On ne peut toutefois pas négliger la part de la rétention
par les granulats dans la sorption sur les bétons. Les résultats obtenus sont valables pour les
granulats calcaires étudiés, et ne peuvent être étendus pour des granulats siliceux 7.
• La reconstitution des isothermes pour les bétons semblent indiquer que les interfaces
granulats/PdC jouent un rôle mineur dans cette fixation.
• Le modèle prédictif utilisé (H.Hirao, F.Deby) pour les chlorures a permis d’avoir une bonne
cohérence avec les résultats expérimentaux et de confirmer les mécanismes de rétention
développés, dans la limite des conditions expérimentales imposées et de la gamme de
concentrations étudiée.
• La rétention du césium est moins importante que celle des chlorures, aussi bien du point
de vue de la distribution des sites de rétention que des équilibres de sorption.
• Les modèles utilisés et décrits ici ne permettent pas de prédire correctement la sorption
du césium. Les valeurs des constantes d’équilibre et de la distribution des sites de fixation
ont été estimés de nouveau pour une meilleure adéquation des courbes expérimentales et
théoriques.
7. F.Frizon [Frizon, 2003] a notamment montré que les interactions entre le césium et les granulats siliceux
constituent un frein significatif pour le transport ionique.
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nw s = 0,33 sites/nm2
cl i és = 0,01 mol/kg











(a) Modélisation des isothermes d’interactions du césium et des PdC (calage de Kw s )






















(b) Application du modèle d’H.Hirao pour les interactions du césium et des PdC
FIGURE 3.11 – Modélisation des isothermes d’interactions des chlorures
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Si l’on revient au contexte principal des expériences d’électro-décontamination, les essais de
rétention du césium et des chlorures permettraient, notamment, de déterminer les relations
entre les ions en solution et les ions fixés sur les phases solides. Ces valeurs expérimentales
sont d’une part utiles pour la compréhension d’une part résiduelle dont on ne s’affranchit pas
après décontamination, mais aussi le retard de migration que l’on constate dans la cinétique
du transport ionique. Les mêmes équations seront exploitées dans la description du transport
ionique.
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4 Transport des chlorures et du césium
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4.1. Etude bibliographique
Dans le cadre de l’étude de la durabilité des constructions, la caractérisation du transfert de
la diffusion des agents agressifs, en particulier les chlorures, dans les matériaux cimentaires,
ont fait l’objet de nombreux travaux. Les diverses études ont produit de nombreux protocoles
expérimentaux et modèles prédictifs permettant la description de ces phénomènes.
Le principe de l’électro-décontamination repose sur ces propriétés de transport ionique
au sein de la porosité des matériaux. La principale grandeur permettant de qualifier et de
quantifier les phénomènes de transfert ionique est la diffusivité ionique.
Alors qu’à priori, la diffusivité ionique est une grandeur intrinsèque, il nous faut tenir compte
de la multiplicité des protocoles expérimentaux et des modèles numériques dont il a été
démontré l’importance dans les valeurs mesurées.
Dans la suite, on présentera une synthèse bibliographique présentant les principales études
réalisées sur les propriétés de transfert des matériaux cimentaires, les différentes expériences
menées seront aussi décrites et expliquées avant de s’attarder sur leur modélisation numé-
rique.
4.1 Etude bibliographique
L’étude du transport ionique dans des matrices poreuses trouve ses applications aussi bien
dans le domaine du génie civil que dans d’autres domaines telles que la géologie, les piles à
combustible ou la filtration membrannaire.
Les phénomènes de transfert de masse dans les matériaux cimentaires constituent un cas
particulier pour lequel la nature du matériau induit une complexité nouvelle. L’hétérogénéité
du matériau, la chimie spécifique du milieu interstitiel et les propriétés physico-chimiques et
géométriques du réseau poral sont essentielles dans la compréhension des mécanismes de
transport.
La caractérisation et la compréhension des phénomènes de transfert de masse reposent sur
des observations expérimentales qui permettent de déterminer les grandeurs caractéristiques
dans un modèle de transport. On commencera par s’attarder sur les principes théoriques et
les équations qui régissent les mécanismes de transport, avant de faire un état de l’art des
essais de diffusion et de migration et des modèles descriptifs du transfert de masse.
4.1.1 Lois générales du transport de masse
4.1.1.1 Potentiels électrochimiques et flux ioniques
Le transport ionique dans les matériaux cimentaires est la traduction d’un déséquilibre
physico-chimique initial. Pour mieux rendre compte des mécanismes en jeu, on s’intéresse
au potentiel électro-chimique des espèces ioniques en solution [Li et Page, 1998]. Dans cette
approche, on considère simplement le transport dans le milieu interstitiel sans évoquer le
réseau de pores ou la nature même du matériau.
Le potentiel électrochimique d’une espèce i s’exprime de la manière suivante :
µi =µ0i +RT l n(γi ci )+ zi Fϕ (4.1)
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On note µi et µ
0
i , le potentiel électrochimique et le potentiel chimique standard. zi , γi , ci , ϕ,
R et T désignent respectivement la valence, le coefficient d’activité, la concentration, le poten-
tiel électrique, la constante des gaz parfaits et la température. Le potentiel électrochimique
s’exprime en joules par mole et tient compte du terme électrique.
Les ions en solution migrant vers les plus faibles potentiels, les vitesses et les flux des espèces
ioniques sont imposés par les gradients du potentiel électrochimique. La vélocité, −→ui , d’une
espèce i est définie comme suit.
−→ui =−νi
−−→∇µi =−(νi RT )
−−→∇ci
ci
− (νi RT )
−−→∇γi
γi
− (νi RT ) zi F
RT
−−→∇ϕi (4.2)
L’expression de la vélocité est donnée par une loi phénoménologique. Il s’agit de la traduction
mathématique d’un constat physique entre une cause, le gradient de potentiel, et un effet, la
migration. Les espèces migrent vers les potentiels faibles selon leur vélocité, elle s’exprime en
m/s.
νi désigne la mobilité absolue de l’espèce considérée. Elle permet de quantifier la facilité de
l’espèce i à migrer vers les potentiels faibles. Il faut ici distinguer la mobilité ionique ν de
la mobilité ionique absolue ν= ν
e |z| , e et z désignent la charge élémentaire et la valence de
l’espèce. Sa valeur dépend de la concentration de la solution électrolytique [Chatterji, 1995].
On a la relation ν= ν0− A
p
c, avec ν0, A et c désignent respectivement la mobilité ionique
dans une concentration infiniment diluée, un coefficient de corrélation déterminé expérimen-
talement et la concentration de l’ion dans la solution. La mobilité ionique et le coefficient
de diffusion jouent des rôles similaires et ont une relation homothétique à une température
donnée. On retrouve le paramètre plus classiquement utilisé, le coefficient de diffusion :
Di = νi RT .
Enfin, le flux ionique d’une espèce i est le produit de la vélocité par la concentration. Il traduit
ainsi le transport relative à une quantité donnée par élément de volume. On obtient alors
l’expression suivante (4.3) pour le flux d’une espèce donnée.
−→




Un terme supplémentaire traduisant les déplacements macroscopiques de la solution doit
également être pris en compte. On obtient ainsi l’expression globale du flux ionique.
−→
ji = ci −→ui =−Di−−→∇ci − zi Di F ci
RT
−−→∇ϕi −Di ci
−−−−−→∇ln(γi )+ ci−→v (4.4)
−→v désigne la vitesse de déplacement de la solution.
Quatre principaux mécanismes sont responsables du transport, ils sont traduits par les quatre
termes apparaissant dans l’expression du flux, la diffusion naturelle, la migration imposée par
le champ électrique, la force ionique et la vitesse de la solution interstitielle.
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4.1.1.2 Diffusion de Fick
La diffusion naturelle à travers un matériau quelconque obéit à la loi phénoménologique de
Fick qui exprime le flux d’une quantité proportionnellement à son gradient, traduisant le
transport du milieu le plus concentré au milieu le moins concentré. Dans le cas particulier de
la diffusion ionique, le flux de la diffusion naturelle d’une espèce i ,
−→
ji , est proportionnel au
gradient de la concentration. La diffusivité, ou coefficient de diffusion, Di , est ce rapport de
proportionnalité, il traduit la facilité d’une espèce à diffuser au sein du matériau.
−−−→
jF i ck =−Di−−→∇ci (4.5)
Le gradient de concentration est le moteur principal d’une diffusion naturelle sans champ
électrique extérieur. Il se traduit par une décélération du transport dans le temps, avec une
vitesse de transport dépendante de l’écart de concentration. Le terme de Fick est alors non
négligeable lorsque l’on considère des écarts de concentration localement importants.
4.1.1.3 Migration de Nernst-Planck
Le terme de Nernst-Planck traduit le transport d’une espèce chargée sous l’effet d’un champ
électrique imposé au sein du matériau. Les flux de migration s’alignent sur les lignes du champ
et le sens est adapté à la charge positive ou négative des ions.
−−→
jN P = zi Di F ci
RT
−−→∇ϕi (4.6)
Le gradient de potentiel électrique ou le champ électrique au sein d’une solution peut être
imposé par une source extérieure ou des propriétés physico-chimiques du matériau. Contrai-
rement à la diffusion naturelle de Fick, la migration de Nernst-Planck ne lie plus le gradient de
concentration au flux ionique. Le terme source est le champ électrique. Une relation linéaire
s’établit donc entre la concentration et le flux ionique. On note ausi que la loi de Nernst-Planck
tient compte de la charge positive ou négative de l’ion considéré. Les cations et les anions
migrent dans des sens opposés.
4.1.1.4 La force ionique
La force ionique et le coefficient d’activité sont des grandeurs qu’il faut prendre en compte
lorsque l’on sort du cadre de l’approximation de la solution idéale. Ils permettent ainsi de
tenir compte des interactions entre les ions. Les coefficients d’activités et la force ionique, I,












Ic et α sont des constantes caractérisant la solution, I est une fonction des concentrations des
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z2i ci . Elle permet de quantifier la charge
ionique de la solution. Une solution particulièrement concentrée aura ainsi une force ionique
élevée, les interactions entre les ions ne peuvent donc pas être négligées et les coefficients

















l n(γi )=−A z2i
p
I (4.9)
Les travaux de E.Samson et J.Marchand [Samson et Marchand, 1999, Samson et al., 2003,
Samson et Marchand, 2007] se sont en particulier intéressés à l’effet du coefficient d’activité
sur les concentrations ioniques. L’équation (4.8) donne la relation entre force ionique et
coefficient d’activité dans le cadre du modèle étendu de Debye-Hückel, qui est plus approprié
pour des concentrations supérieures à 10−1 mol/L. Dans le cas de concentrations moins
importantes la relation simplifiée est donnée par (4.9). Les constantes ri , e et ² désignent le
rayon de l’ion i , la charge électrique élémentaire et la constante diélectrique.
Les essais de calcul numérique ont permis de démontrer que le modèle étendu de Debye-
Hückel était plus approprié. Malgré un effet relativement peu important sur les profils de
concentration, l’outil de modélisation développé permettait assez aisément d’en tenir compte
dans le calcul des flux.
4.1.1.5 Capillarité et convection
Lorsque le matériau cimentaire n’est pas saturé en eau, le profil d’humidité doit être pris en
compte. L’eau étant le vecteur de transport ionique au sein du matériau, les trois mécanismes
précédemment décrits ne sont valables qu’en milieu aqueux, et doivent en toute rigueur tenir
compte du degré de saturation de la porosité en eau, que l’on note θ.
La convection est le déplacement de l’eau interstitielle à travers la porosité non saturée. La
vitesse de convection est alors fonction du degré de saturation et s’écrit −→v =−Deau
−→∇θ, avec
Deau le coefficient de diffusion de l’humidité dans le matériau.
Dans les matrices cimentaires non saturées, il faut aussi tenir compte de la succion par
capillarité. Le déplacement de la solution interstitielle peut ainsi contribuer au transport de
masse de manière significative. Les transferts dans les milieux partiellement saturés en eau
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font l’objet de travaux relativement récents [Francy, 1998, Samson, 2005, Sleiman, 2008].
Nous nous intéresserons uniquement aux milieux cimentaires saturés. Les termes de convec-
tion et de déplacement global de la solution porale ne seront pas considérés dans la suite.
Le transfert hydrique et le degré de saturation, jouent toutefois un rôle primordial dans les
mécanismes de transport, lorsque les conditions de saturation ne sont pas assurées.
4.1.2 Transport ionique dans une matrice cimentaire
4.1.2.1 Diffusivités ioniques dans un milieu poreux
En prenant en compte l’expression du flux ionique, on écrit l”équation de conservation de








Lorsque l’on passe à une échelle macroscopique, on doit tenir compte de la porosité du
matériau et de la géométrie des pores. En prenant, une moyenne volumique sur un volume
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〉
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L’intégration doit ainsi prendre en compte la porosité p, les interactions entre les ions fixés
par les phases solides et les ions libres en solution
(
∂cl i és,i /∂cl i br es,i
)
et la géométrie des pores.
L’intégration de la divergence du flux et l’égalité d’Ostrogradski 1 font apparaître des grandeurs
géométriques dont on tient compte en prenant un coefficient de diffusion effectif De,i .
En plus de la porosité, trois principaux paramètres ont été introduits pour décrire la géométrie
des pores dans une matrice cimentaire, la tortuosité τ, la constrictivité δ et le facteur de
formationF .
La tortuosité, introduite par Carman [Baron et Ollivier, 2007] permet de quantifier l’enche-
vêtrement des pores et la complexité moyenne d’un chemin de part et d’autre du Vver . Il
la définit comme le carré du rapport de la longueur moyenne d’un pore Le par la longueur
apparente L, Carman l’exprime alors τ= L2e /L2
La constrictivité δ permet de tenir compte des variations du diamètre des pores, c’est à dire,
1. Principe de calcul vectoriel
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l’uniformité de la section efficace le long d’un pore. Elle est généralement définie par le rapport
de la plus petite section par la plus grande section efficace [Brackel et Heerthes, 1974].
Le facteur de formationF est défini par la relationF =σ/σe , où σ et σe désignent la conduc-
tivité électrique de la matrice cimentaire saturée en eau et la conductivité électrique de la
solution interstitielle seule [Dullien, 1979]. Elle permet ainsi de quantifier l’impact de la struc-
ture poreuse du matériau sur la conductivité électrique. Le facteur de formation revêt un
intérêt particulier dans la description de la migration ionique, la conductivité électrique étant
une combinaison linéaire des mobilités ioniques des espèces en solution.
Atkinson [Atkinson et Nickerson, 1984] définit quatre coefficients de diffusion, le coefficient
de diffusion en phase liquide, Di , le coefficient effectif, De,i qui tient compte de la géométrie
des pores, le coefficient intrinsèque de diffusion D∗e,i et le coefficient de diffusion apparent





D∗e,i = p De,i (4.13)
Da,i = 1(











Si l’on a les mêmes définitions théoriques, les relations entre coefficient effectif et coefficient
de diffusion en phase liquide ne sont pas toujours les mêmes. O. Truc [Truc et al., 2000, Truc,
2000] définit la tortuosité par la relation De,i = pτ
δ
Di . K.A. Snyder [Snyder et al., 2002] revient
à la définition première du facteur de formationF en mesurant les conductivités électriques,
sans pour autant le relier à la tortuosité ou à la constrictivité. D’autres travaux menés par
l’équipe de l’université de Melbourne [Pivonka et al., 2004, Smith et al., 2004] définissent
trois coefficients de diffusion, Da,i = p De,i = p τDi .
Dans la mesure où ce paramètre n’est pas déterminé in situ, les divergences entre les défi-
nitions de la tortuosité ne sont pas incohérentes. Il est simplement défini théoriquement et
permet de tenir compte lors dans la mesure expérimentale des coefficients de la géométrie du
réseau de pores.
Dans la suite, nous tiendrons compte de la définition la plus simple pour le coefficient effectif
D∗e,i = pDe,i = pτDi . Le coefficient apparent est défini par la relation (4.14).
L’ensemble de ces équations permet de décrire le transport dans un matériau cimentaire pour
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une espèce ionique donné. Si les coefficients de diffusion (ou mobilités) absolus en phase
liquide des espèces chimiques sont facilement accessibles dans les tables, les coefficients de
diffusion effectifs et apparents que nous cherchons à déterminer ne peuvent être obtenus
que par une résolution des équations précédentes fournissant ainsi l’expression du coeffi-
cient de diffusion, effectif ou apparent, en fonction des flux ou d’autres données accessibles
expérimentalement.
4.1.2.2 Couplage électrochimique
Lorsque l’on considère le système (4.16) 2 des n équations de conservation de la masse pour
n espèces chimiques dans un matériau cimentaire, on s’aperçoit que le système de n + 1































La dernière équation nécessaire pour la résolution du système varie d’une étude à l’autre. Deux
hypothèses alternatives, relativement simples, sont généralement choisies pour compléter le
système.
La première consiste à imposer un champ électrique constant dans le matériau. Le potentiel
électrique est alors une forme linéaire de l’espace, en notant
−→
Ee le champ électrique, on a le
système déterminé (3.36). Dans ce cas de figure, le transport ionique de chacune des espèces
se fait indépendamment des autres 3. Une modélisation multi-espèces n’a plus de sens. Ce




















Ee ·−−→∇cn = 0
(4.17)
La deuxième hypothèse alternative est l’électro-neutralité de la solution interstitielle (4.18).
2. On considère une version relativement simplifiée en notation et en expression. Il s’agit ici uniquement
d’illustrer les phénomènes de transport. Ces simplifications ne changent en rien la détermination du système.
3. Un faible couplage existe via la relation entre les coefficients d’activité et la force ionique, lorsque l’on en
tient compte. L’effet de la force ionique reste toutefois négligeable devant celui du champ électrique.
95
Chapitre 4. Transport des chlorures et du césium
Cette hypothèse, souvent utilisée pour la résolution numérique du transport ionique [Truc
et al., 2000, Truc, 2000, Wang et al., 2000, Frizon], permet d’exprimer le champ électrique en
fonction de la densité de courant
−→
I et des concentrations ioniques.
n∑
i=1

















Enfin, il est également possible de tenir compte de l’équation de Poisson [Kato, 1995, Sam-
son et Marchand, 1999, Smith et al., 2004, Samson et al., 2003, Samson et Marchand, 2007].
Cette hypothèse est la plus puissante puisqu’elle permet de coupler directement la distribu-
tion du potentiel et des concentrations ioniques, tout en restant compatible aussi bien avec






Le système d’équations complet permettra ainsi de décrire le transport couplé des différentes
espèces. La modélisation numérique sera plus amplement traité dans la partie 3.2.3.
4.1.2.3 Potentiel ζ
A une échelle macroscopique, quelle que soit l’hypothèse considérée, l’électro-neutralité, un
champ électrique uniforme ou l’équation de Poisson, la distribution du champ de potentiels
électriques reste quasi-linéaire. A l’échelle microscopique d’un pore, le champ électrique doit
être décrit plus finement
Pour une porosimétrie < 1µm, il existe de fortes interactions à l’interface solide/liquide. Des
affinités électriques entres les alcalins d’une solution interstitielle à un pH∼13 et les charges
négatives des phases solides induisent une distribution préférentielle des charges ioniques.
Ces phénomènes sont connus depuis le début du 20ème siècle. Ils sont décrits par une dis-
position en couches de charges négatives, positives ou d’un ensemble diffus. Les modèles
de description les plus répandus sont ceux de la couche de Helmholtz, de la couche diffuse
de Gouy-Chapman, de Stern ou encore le modèle mixte de double ou triple couche [Olivier,
1965, Frizon]. Une description schématique est donnée par la Figure 4.1.
4. Dans (4.21), l’électroneutralité, impose un terme nul à droite, le champ électrique homogène, un terme nul à
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FIGURE 4.1 – Modèle de triple couche
Le potentiel ζ correspond au potentiel du plan délimitant les ions restant fixes par affinité
électrostatique à l’interface solide/liquide de ceux qui peuvent diffuser librement 5. Les ions
s’organisent ainsi en deux premières couches compactes sur une distance liée aux rayons
ioniques des cations et des anions en solution. Puis une couche diffuse est admise au sein
de la solution interstitielle. Cette répartition détermine le champ de potentiel électrique.
J.P.Olivier [Olivier, 1965] résout ainsi les équations de Poisson et exprime les forces électrosta-
tiques et les vitesses induites en fonction des propriétés du milieu et du potentiel ζ 6.
Le modèle d’une double couche compacte et d’une couche diffuse modifie le profil de potentiel
à l’échelle d’un pore. Le puits de potentiel retarde le transport ionique lorsque l’on applique
un champ électrique extérieur. Les forces électrostatiques à l’interface peuvent ainsi être
assimilées à des forces de frottement visqueux, et une correction des diffusivités mesurées est
parfois préconisée. T.Hocine et O.Amiri [Hocine et al., 2012] ont notamment montré que l’effet
des affinités électrostatiques à l’interface solide/liquide des pores réduit significativement les
diffusivités ioniques d’un rapport de 2 à 10.
5. Cette définition correspond à la théorie de Stern.
6. J.P.Olivier quantifie notamment les vitesses électroosmotique et électrophorétique en fonction du potentiel
ζ. ve = ²Eeζ
4piη
, avec ² et η la constante diélectrique et la viscosité de la solution.
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4.1.3 Caractérisation des propriétés de transfert
Les protocoles et les dispositifs expérimentaux pour la mise en oeuvre d’expériences de
transfert dans les laboratoires de génie civil sont nombreux. L’objectif de ces expériences est
d’estimer les diffusivités ioniques. Généralement, les protocoles s’intéressent à la mesure
des diffusivités, effectives ou apparentes, des chlorures dans les matériaux cimentaires. Le
principe des différents essais restent toutefois le même pour les autres espèces chimiques. On
peut distinguer les essais de diffusion naturelle des expériences de migration accélérée qui
impose un champ électrique au sein du matériau.
4.1.3.1 Essais de diffusion naturelle
Les expériences de diffusion naturelle consistent à placer un échantillon du matériau sain
d’une largeur L entre deux compartiments électrolytiques (Figure 4.2) : en amont, une solution
contaminante à une concentration donnée c0 en chlorures (ou en toute autre espèce ionique
considérée), en aval, un solution saine limitant l’attaque chimique du matériau. Généralement,
la solution amont est une solution de soude (ou de potasse) dans laquelle on dissout une
quantité donnée de NaCl ou de KCl et la solution aval est une solution de soude (ou de potasse).
Les concentrations en alcalins sont choisies de manière à être relativement en équilibre avec
la solution interstitielle du matériau.
Le gradient de concentration imposé de part et d’autre de l’échantillon va imposer progressive-
ment un flux ionique du compartiment amont vers le compartiment aval. Les concentrations
sont suivies dans le temps et permettent de mesurer le flux cumulé sortant. Les courbes
obtenues ont une allure caractéristique (Figure 4.3), que l’on peut décrire en deux phases.
(a) Coupe d’une cellule de diffusion (b) Photo d’une cellule de diffusion
FIGURE 4.2 – Cellules de diffusion
Un temps t1 est nécessaire avant la percée des chlorures dans le compartiment aval, on
observe alors un régime transitoire progressif, puis un régime stationnaire à flux constant. En
diffusion seule et en régime permanent, on a une équation relativement simple, en première
approximation à résoudre (Eq 4.22). On obtient le coefficient de diffusion effectif à partir de la
courbe du régime stationnaire. L’exploitation du régime stationnaire, supposé linéaire, fait
l’hypothèse d’un gradient de concentration constant entre les deux compartiments, ne tient
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pas compte du potentiel électrique, ni des coefficients d’activité ionique.



































Il est également possible d’exploiter le régime transitoire d’un essai de diffusion naturelle. En
se plaçant dans le cadre des mêmes hypothèses relativement simples et en considérant le
transport ionique d’une espèce seule, l’équation aux dérivées partielles est solvable [Crank,
1975, Baron et Ollivier, 2007]. Les conditions limites et initiales sont importantes pour la
résolution analytique de l’EDP. Il faut également tenir compte, en régime transitoire, des
interactions entre les ions en solution et les phases solides. En faisant l’hypothèse que la
relation est linéaire, on a l’expression de la concentration en fonction des différents paramètres,
〈c(.,0)〉, la concentration moyenne initiale au sein du matériau, généralement quasi-nulle, Da ,
le coefficient de diffusion apparent et erfc la fonction complémentaire de la fonction erreur.
Le coefficient de diffusion apparent est alors déterminé par un calage de la courbe théorique
et du profil des chlorures dans l’échantillon. L’essai de diffusion naturelle, relativement simple,
pêche toutefois par une cinétique lente. Les essais de migration, consistant à accélérer le
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4.1.3.2 Expériences de migration : régime transitoire
Tous les essais de migration accélérée sont similaires par leur principe mais différents par
leurs dispositifs et protocoles expérimentaux. De manière similaire aux essais de diffusion, un
échantillon de longueur L du matériau est placé entre deux compartiments électrolytiques
(Figure 4.4), la solution amont à une concentration c0 en l’espèce ionique étudiée et la solution
aval de soude ou de potasse. Une différence de potentiel est imposée aux bornes de deux
électrodes placées de part et d’autre du matériau. Le champ électrique ainsi imposé accélère
le transport ionique.
On s’affranchit ainsi de la contrainte de temps d’un essai de diffusion naturelle. Les concentra-
tions dans les compartiments aval et amont sont alors suivies au cours de l’essai de migration.
On retrouve dans le compartiment amont la même courbe caractéristique que dans la Fi-
gure 4.3, mais le temps de percée t1 est de l’ordre de 3–4 jours. L’exploitation de l’essai de
migration peut se faire aussi bien sur le régime transitoire que pendant le régime permanent.
Dans le premier cas, on procède de manière similaire à un essai de diffusion. On considère
la migration de l’espèce ionique étudiée seule dans l’échantillon, on néglige la contribution
du coefficient d’activité, le potentiel électrique est assimilé à un champ électrique constant
et uniforme et la concentration amont est choisie suffisamment élevée pour la considérer
constante au cours de l’essai. On résout alors l’équation de Nernst-Planck, comme pour
l’équation de Fick, en prenant les transformées de Laplace sur les espaces adéquats.
Deux modèles analytiques sont majoritairement acceptés. Le premier développé par L.Tang [Tang
et Nilsson, 1995, Tang, 1999] considère le transport dans un milieu semi-infini. L’hypothèse
















(a) Cellule de migration (LCPC)
(b) Cellule de migration (LMDC)
FIGURE 4.4 – Cellules de migration
L’expression de la solution fait apparaitre la fonction erfc. Elle s’écrit comme suit :



















K = cl i és
cl i br es
(4.25)
La détermination du coefficient de diffusion apparent Da est déterminé par calage. L’expres-
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FIGURE 4.5 – Profils de concentrations calculés selon le modèle de L.Tang
sion de la solution analytique présente un point d’inflexion à x f (t) et un point d’extinction
xd (t). Les expressions des deux abscisses sont reliées au coefficient de diffusion (4.26). Les
paramètresα et γ sont des paramètres dépendant du champ électrique Ee et de la température.




x f (t )=xd (t )−αxγd (t )
Da = RT
zF Ee
xd (t )−αxγd (t )
t
(4.26)
Le deuxième modèle analytique a été développé par C.Andrade [Andrade, 1993], A.Xu [Xu
et Chandra, 1994] et O.Amiri [Amiri et al., 1997]. L’intérêt de cette solution est la résolution
des EDP pour un milieu fini de longueur L. L’expression de c(x, t) gagne en complexité et
s’exprime comme série de fonctions (4.27).
c(x, t )
c0































+K+( npixL )2 De )t
)
(4.27)
Le coefficient de diffusion est un coefficient effectif, les interactions entre les ions en solution
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et les phases solides sont régies par la constante d’équilibre K , α et V sont deux paramètres
définis par les relations (3.42). Le coefficient de diffusion effectif est déterminé par calage





De et α= 4K De
V 2
(4.28)
Enfin, une troisième approche est décrite par J.C.Keister et M.Castellote [Castellote et al.,
2001] permet par un changement de variable temporel d’exprimer un temps de migration en
temps de diffusion naturelle. Ce modèle s’appuie sur le temps nécessaire pour atteindre le
régime permanent dans un essai de migration. En exploitant le suivi de la concentration dans
le compartiment aval, on détermine tl ag (Figure 4.6), tdi f , le temps équivalent à tl ag dans un











λ= zF Ee L
RT
(4.29)
On en déduit alors la valeur du coefficient de diffusion apparent en prenant en compte le






Quel que soit le modèle analytique utilisé, l’exploitation du régime transitoire implique un
calage d’un profil expérimental par un profil modélisé pour mesurer un coefficient de diffusion
apparent 7. Le profil en régime transitoire n’est pas traversant, la mise en évidence de la
distribution des chlorures est relativement aisée par application d’une solution de nitrate
d’argent sur une coupe de l’échantillon.
Mais la reconstitution du profil de migration peut s’avérer plus fastidieuse pour des espèces,
telles que le césium, qui ne peuvent être révélées par une réaction de précipitation ou de com-
plexation et doit faire appel à des méthodes d’analyses physiques (MEB, EDS) ou chimiques
(fraisage, attaque chimique et analyse).
On peut toutefois exploiter le régime permanent pour déterminer les diffusivités ioniques
sans nécessairement se ramener à un calage des profils de concentration.
7. La dernière approche ne nécessite pas de calage mais reste une méthode détournée pour se ramener à un
essai de diffusion. Notons que la méthode requiert la détermination de tl ag pour laquelle le régime permanent
doit être atteint.
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4.1.3.3 Expériences de migration : régime stationnaire
L’exploitation du régime transitoire se fait sur le suivi des concentrations en amont ou en aval.
Une fois le régime permanent atteint, c’est à dire une fois que le flux ionique est constant.
Cette hypothèse suppose toutefois que les concentrations en amont et en aval ne varient
pas, c’est à dire que la concentration en amont est suffisamment importante pour que la
variation de la concentration soit négligeable et un compartiment aval assez grand pour
supposer la concentration faible, mais les variations doivent être suffisantes pour être dosée







D∗e Ee c(x)= JSt at .
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Les méthodes de calcul du coefficient de diffusion effectif en régime stationnaire sont nom-
breuses mais permettent d’obtenir des résultats relativement cohérents dans leur ensemble.
Plusieurs études comparatives ont été réalisées [Delagrave et al., 1996, McGrath et Hoo-
ton, 1996, Andrade et al., 1999a, Castellote et al., 2001, Narsilio et al., 2007]. Les différentes
expressions du coefficient de diffusion exploitent le régime stationnaire et les grandeurs expé-
rimentales mesurées ou enregistrées. Le Tableau 4.1 récapitule l’ensemble de ces résultats.
Les deux premières formules (1) et (2) permettent de calculer la valeur du coefficient de
diffusion effective en fonction du flux déterminé expérimentalement. Il s’agit de l’exploitation
directe des équations (3.45). (1) est une expression simplifiée de la solution littérale développée
en (2). Dans (3), T.Zhang développe une méthode qui tient compte de la valeur réelle de











JSt at . = m×Vaval
Σ
tl ag
Σ Section de l'échantillon
Vaval Volume du compartiment aval







FIGURE 4.6 – Allure caractéristique du flux sortant dans le compartiment aval d’une cellule de
diffusion
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(i0− i f )(c0,OH + c0,C l ) p
Ee (DOH −DC l )c0,OH c0,C l
[Friedmann et al., 2004]
Tableau 4.1 – Les différentes formules pour le calcul des diffusivités effectives
Il introduit ainsi un coefficient correctif β0 = uabs
u
comme le rapport de la vélocité 8 abso-
lue par la vélocité réelle. En revenant à l’expression des forces électrostatiques il exprime
8. Voir équation (3.22) pour la définition de la vélocité. Les vélocités absolues sont consultables à partir des
tables courantes des valeurs des mobilités ioniques absolues.
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Les paramètres e, η,ω, ², kB et κ désignent respectivement la charge électrique élémentaire, la
viscosité de la solution à la température T , la constante de correction d’Onsager 9, la constante
diélectrique de la solution 10, la constante de Boltzmann et l’inverse du rayon ionique de
l’espèce considérée. La correction ainsi introduite peut très bien être intégrée dans la formule
(2).
Enfin, la dernière approche est différente des premières. Elle s’appuie principalement sur les
grandeurs électriques de l’essai de migration. En tenant compte des courants électriques et du
couplage entre les densités de courant et les flux ioniques. Il exprime les courants électriques








(DOH cOH +DN acN a +DK cK +DC l cC l )Ee
(4.33)
Moyennant une hypothèse d’électroneutralité appliquée aux concentrations et aux flux, on
obtient l’expression du coefficient effectif en fonction des coefficients de diffusion absolus, la
porosité p et les courants électriques. Cette approche a été complétée par la suite en tenant
compte du potentiel ζ 11 [Hocine et al., 2012].
4.1.3.4 Du protocole expérimental d’un essai de migration
Incontestablement, il existe divers dispositifs et protocoles expérimentaux préconisés par les
différents laboratoires. Le principe d’un essai de migration est toujours le même, l’exploitation,
en régime stationnaire ou transitoire, peut légèrement varier, mais les essais présentent parfois
des différences importantes. Le rôle des paramètres de définition d’un protocole de migration
peuvent rapidement remettre en cause sa validité. :
• La cellule de migration : Outre les différences pratiques, c’est à dire, une disposition horizon-
tale des compartiments électrolytiques (Figure 4.4 (a)) ou l’emboitement de deux cylindres
étanches verticalement (Figure 4.4 (b)), il faut tenir compte d’autres paramètres plus impor-
tants. Le choix des électrodes utilisées, la distance entre l’échantillon et l’électrode ou les
9. ω vaut 0,59 à 25◦C
10. Pour une solution de NaCl, ²∼ 80−10c
11. La notion de potentiel zeta est introduite plus longuement dans la suite.
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connexions électriques peuvent différer d’un dispositif à l’autre. Tous ces éléments peuvent
produire des artefacts à la mesure du potentiel réel aux bornes de l’échantillon.
• La géométrie de l’échantillon : La plupart des protocoles sont conduits sur des disques de
pâte de ciment, de mortier ou de béton. La section et la largeur de l’échantillon peuvent
sensiblement varier (diamètre de 11 à 7 cm et épaisseur de 3 à 5 cm). Les dimensions de
l’échantillon doivent impérativement tenir compte de la taille des granulats dans le cas des
mortiers et des bétons. Des longueurs de migration de 5 cm sont plus représentatifs pour
une mesure de diffusivité mais posent des contraintes de temps pour un essai de migration
traversant (régime permanent) et peuvent conduire à des expériences relativement longues
et à une corrosion avancée des électrodes.
• La préparation de l’échantillon : Lorsque les échantillons sont directement découpés dans
des éprouvettes normalisées, on peut craindre des effets de bord. Un carottage prélevé au
coeur de l’éprouvette permet de s’affranchir de cet éventuel biais. Les échantillons doivent
également être saturés avant l’essai de migration. Cette saturation se fait dans une solution
d’hydroxyde de calcium, de soude ou de potasse. L’eau de chaux permettrait de limiter la
lixiviation de l’échantillon mais peut aussi modifier la chimie du milieu interstitiel, alors
qu’une solution alcaline tiendrait davantage compte de la composition chimique de la
solution porale.
• Les compartiments électrolytiques : Les solutions des compartiments anodique et catho-
dique doivent être adaptées aux espèces ioniques étudiées. Le plus souvent, le compar-
timent aval contient une solution de soude à 0,1 mol/L, afin de limiter un gradient de
concentration ou de pH avec la solution interstitielle. Le compartiment amont, pour des
essais de migration des chlorures, contient une solution de soude à 0,1 mol/L dans laquelle
on dissout du chlorure de sodium à une concentration de 12 g/L, soit 0,23 mol/L. Cette
concentration correspond à celle de l’eau de mer, milieu agressif représentatif des patho-
logies de corrosion observées. Elle permet aussi de tenir compte d’une décroissance de la
concentration amont suffisamment faible pour supposer la concentration constante au
cours de l’essai. Cette concentration initiale c0 peut modifier les valeurs des diffusivités
mesurées, elle intervient directement dans les formules utilisées dans l’exploitation des
mesures de concentration.
• La différence de potentiel imposée : La différence de potentiel utilisée dans la mesure
des diffusivités modifie également les modalités d’un essai de migration. Les différentes
études menées permettent de clairement montrer que le champ électrique imposé n’est pas
proportionnel au flux ionique mesuré [McGrath et Hooton, 1996, Castellote et al., 2001],
alors que les différentes formules employées supposent cette proportionnalité.
Des essais comparatifs des protocoles et des expériences de caractérisation du transport
ionique dans des matrices cimentaires ont été réalisées par plusieurs auteurs et comités [De-
lagrave et al., 1996, McGrath et Hooton, 1996, Castellote et al., 2001, Samson et al., 2003,
Narsilio et al., 2007]. Même si des différences entre les différentes mesures du coefficient de
diffusion pour les différents protocoles subsistent, elles restent toutefois cohérentes dans leur
ensemble et montrent la même tendance d’évolution des diffusivités entre les matériaux et
dans le temps. Une norme AFNOR a été publiée au début de l’année 2012 (XP P18-462). Cette
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norme décrit un protocole permettant de déterminer les coefficients de diffusion apparent
des chlorures en exploitant la formule de L.Tang et un profil de chlorures mis en évidence par
le nitrate d’argent. Ce protocole préconise notamment un carottage pour le prélèvement de
l’échantillon, une longueur de migration de 5 cm, une saturation à la soude à 0,1mol/L, un
voltage de 20–30 V, des électrodes placées à distance de l’échantillon et des concentrations
en chlorures relativement élevées (0,5 ou 1 mol/L). La normalisation des essais de migration
permettrait à terme à s’affranchir des différents protocoles existants. Il en demeure pas moins
que les méthodes de mesure des diffusivités ioniques reste un domaine de discussion et de
controverses assez important.
D’autres méthodes alternatives à la migration ionique sont aussi aujourd’hui en cours de
développement. Afin de s’affranchir d’un essai de transport ionique, des méthodes de ca-
ractérisation purement électrocinétique font l’objet de récentes études. La spectroscopie
d’impédance est une de ces techniques [Poupard, 2001]. La méthode consiste à suivre l’impé-
dance du matériau en fréquence et à en déduire la diffusivité ionique en exploitant l’expression
de la conductivité et des flux de courant en fonction des concentrations. H.Mercado [Mercado
et al., 2012] a notamment montré que les mesures établies étaient significativement proches
de celles déterminées par un essai de migration.
4.2 Expériences de migration
Des essais de migration ont été effectués pour déterminer les coefficients de diffusion des
chlorures et des ions césium dans les matériaux cimentaires choisis. Les coefficients de
diffusion apparents des chlorures ont été mesurés à différentes échéances sur les mortiers et
les bétons, suivant la méthode de L.Tang qui exploite le régime transitoire.
De nouvelles expériences ont ensuite été faites à un âge avancé du matériau (près de deux ans),
pour mesurer les coefficients de diffusion effectifs des chlorures et des ions césium suivant le
protocole du LMDC en régime stationnaire. Dans la suite, on détaillera les résultats obtenus
pour les différents essais conduits.
4.2.1 Diffusivités ioniques des chlorures
4.2.1.1 Essais en régime transitoire
Les essais de migration en régime transitoire ont été effectués dans des cellules spécifiques
utilisées au Pôle Ingénierie Matériaux, avant la publication de la norme Afnor en 2012. L’échan-
tillon est carotté dans un cube 15·15·15. Deux disques de 5 cm de largeur et 10 cm de diamètre
sont prélevés au coeur de la carotte pour éviter les effets de bord. Ils sont ensuite placés entre
deux compartiments électrolytiques de 200 mL. Des grilles en acier inoxydable assurent le
rôle des électrodes de part et d’autre de l’échantillon. Les échantillons sont saturés par une
solution de chaux.
Une première mesure de la résistivité électrique est effectuée moyennant deux éponges hu-
mides, deux électrodes planes et un multimètre. Cette mesure permet de caler une différence
de potentiel adaptée pour assurer un courant de l’ordre de 50–150 mA, afin d’assurer une
migration suffisamment importante pour être observée correctement et suffisamment faible
pour éviter que les chlorures traversent entièrement le matériau ou de corroder les électrodes.
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Une fois l’essai terminé, les cellules sont débranchées, le disque est fendu en deux moitiés et
une solution de nitrate d’argent est appliquée à la surface du matériau. Le seuil de précipitation
du chlorure d’argent est de cd = 1,3.10
−5 mol/L. Un front de migration des chlorures est alors
révélé. Sept mesures de longueurs de pénétration sont mesurées au pied à coulisse, une
moyenne est ensuite prise pour calculer la diffusivité ionique en appliquant la formule de
L.Tang. (4.26). La mesure est effectuée sur trois échantillons différents simultanément.
Les essais ont été conduits sur les deux bétons à 28, 56 et 91 jours et sur les deux mortiers à 28
et 91 jours.
(a) Cellule de migration (PIM)
(b) Révélation du profil par AgNO3
FIGURE 4.7 – Essai de migration des chlorures en régime transitoire (PIM)
Les principales conclusions sur les résultats obtenus sont les suivantes :
• Les coefficients de diffusion sont plus importants pour les matériaux CEM I que pour les
matériaux CEM II. Cette différence est aussi importante à 28 jours qu’à 91 jours, pour les
bétons et pour les mortiers. Elle montre le rôle important du choix du ciment. On rappellera
que les porosimétries des deux matériaux sont différentes, les matériaux CEM II présentent
des diamètres de pores moyens plus faibles que ceux des matériaux CEM I. Le laitier qui
rentre dans la composition du CEM II ralentit les réactions d’hydratation, le réseau poral
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FIGURE 4.8 – Diffusivités apparentes des chlorures (L.Tang)
met davantage de temps pour acquérir l’ensemble de sa complexité.
• Les différences entre les bétons et les mortiers sont aussi importants. L’écart se resserre
avec le temps, les diffusivités des bétons et des mortiers sont relativement semblables à
91 jours. Les gravillons des bétons entravent en effet le transport ionique, les chemins de
migration se complexifient et les temps de diffusion sont plus importants. Cette contrainte
est beaucoup moins présente à un âge avancé du matériau.
• L’évolution du coefficient de diffusion pour les différents matériaux est aussi importante.
La tendance est la même pour l’ensemble des quatre matériaux, le coefficient de diffusion
apparent baisse dans le temps, ce qui est prévisible en raison de la cinétique des réactions
d’hydratation. Cette évolution n’est pas linéaire, elle tend à devenir plus importante au delà
des cinquante jours. Enfin, l’écart entre tous les matériaux tend à se resserrer. Les mortiers
et les bétons présentent des diffusivités similaires à 91 jours, les matériaux CEM I et CEM II
présentent aussi des diffusivités ioniques plus proches à 91 jours qu’à 28 jours. Il faudrait
toutefois nuancer cette évolution pour les mortiers, les seules échéances décrites sont à
28 et 91 jours, on ne peut donc pas conclure sur une éventuelle évolution linéaire de la
diffusivité ionique apparente dans le temps.
4.2.1.2 Essais en régime stationnaire
Des essais de migration ont été faits sur les mêmes matériaux à un âge plus avancé (près de
deux ans). Les expériences de migration ont été maintenues pour des durées suffisamment
longues pour observer les percées des chlorures dans le compartiment aval.
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Ces essais en régime stationnaire ont été conduits uniquement sur les deux bétons. Les
chlorures ont été dosés en amont, les analyses ont été effectuées par chromatographie ionique
après dilution. Le protocole est différent de celui utilisé pour les essais à plus jeune âge en
régime transitoire.
Afin d’établir le régime stationnaire plus rapidement, les disques de béton font 3 cm de
largeur. La différence de potentiel imposé est de 12 V, pour une durée d’environ 12 jours.
Des prélèvements quotidiens de 1 mL dans le compartiment amont (500 mL) sont dosés. Les
électrodes des cellules sont placées à ∼ 1 cm des surfaces des disques.
L’exploitation du régime stationnaire se fait sur le suivi des concentrations en amont. Une
régression linéaire permet d’estimer le flux stationnaire au cours des essais. La Figure 4.9
donne les résultats expérimentaux obtenus sur un de ces essais de caractérisation 12. En
appliquant la formule (1) du Tableau 4.1, on obtient les valeurs des diffusivités effectives des
chlorures. En supposant que les diffusivités apparentes des chlorures est relativement la même
à 91 jours ou à 2 ans, on peut vérifier la cohérence entre les deux mesures expérimentalement
en vérifiant la relation (4.14). Ces mêmes diffusivités effectives permettent aussi de retrouver
des valeurs de tortuosité τ telle qu’elle a été définie par la relation D∗e,i = pτDi . L’ensemble
des valeurs est récapitulé dans le Tableau 4.2.
Il faudrait ainsi tenir compte du terme de porosité p = 0,14 permettant de passer du coefficient
de diffusion effectif De et intrinsèque D∗e qui peut être source de confusion entre les différentes
définitions existantes. On remarque ainsi que les essais traversants pour les chlorures donnent
des coefficients de diffusion légèrement plus faible pour le béton CEM II que pour le CEM I.
Les ordres de grandeur des valeurs obtenues sont cohérents entre les coefficients de diffusion
apparents et effectifs mesurés.
En tenant compte des isothermes d’interactions déterminées expérimentalement au Chapitre
3, on calcule la valeur de l’expression
(
p+ (1−p) ∂cl i és
∂cl i br es
)−1
en tenant compte plus simple-
ment du rapport des concentrations 13 pour une concentration à l’équilibre en chlorures
à 0,1 mol/L. Les rapports entre les deux coefficients sont relativement cohérents en ordre
de grandeur. L’adéquation entre les rapports expérimentaux et les rapports théoriques est
meilleure pour le CEM II que pour le CEM I. Cette différence peut être imputé aux résultats
expérimentaux de moins bonne qualité pour les essais menés sur Bet I.
Enfin, on calcule les tortuosités à partir des valeurs du coefficient effectif et du coefficient de
diffusion dans l’eau des chlorures D0C l = 2,032m2/s. Par définition, τ< 1, plus la tortuosité est
faible, plus la diffusivité effective est faible, c’est à dire, que la matrice cimentaire ralentit le
transport ionique. La tortuosité ne tient pas compte des interactions avec les phases solides,
elle ne permet de quantifier que les effets physiques et géométriques du réseau poreux. Il est
cohérent de retrouver des tortuosités plus faibles pour Bet II que pour Bet I.
12. Trois essais de migration sont mis en place en parallèle pour déterminer la diffusivité ionique
13. Une précaution particulière est à prendre pour les unités des grandeurs, les volumes sont en m3, les masses
en kg.
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FIGURE 4.9 – Evolution des concentrations en amont dans les essais de migration des chlorures
Grandeur Définition Bet I Bet II Mor I Mor II
DC l ,a (10
−12 m2/s) Diffusivité apparente 13,96 7,89 13,98 8,74
D∗C l ,e (10





Rapport des diffusivités 59,40 41,09 - -(
p+ (1−p) ∂cl i és
∂cl i br es
)−1
Terme de rétention 15,29 44,21 - -
τC l (10
−3) Tortuosité 0,826 0,675 - -
Tableau 4.2 – Les diffusivités apparentes et effectives des chlorures
4.2.2 Essais de migration des ions césium
La mesure des diffusivités du césium a été faite sur des échantillons de béton et de mortier
âgés de plus de 18 mois. En l’absence d’un indicateur coloré pour le césium, seuls des essais
de migration en régime stationnaire sont exploités. Les disques de béton ont été sciés dans
des éprouvettes normalisées ϕ11, ils font 11 cm de diamètre et 3 cm de largeur. Les disques
de mortier sont prélevés dans des carottes effectuées sur des cubes de 15·15·15 cm, ils font
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10 cm de diamètre et 2,5 cm de largeur. Les essais sont similaires à ceux effectués en régime
stationnaire pour les chlorures. Le compartiment amont contient une solution d’hydroxyde de
césium à 0,1 mol/L, le compartiment aval une solution d’hydroxyde de sodium à 0,1 mol/L. Ce
choix permet de garantir les mêmes pH en amont et en aval, de doser correctement le césium
sans que la dilution nuise à la précision de l’analyse et de rester à des ordres de grandeur
relativement comparables à la concentration de l’eau de gâchage à 0,01 mol/L. Les solutions
ont été dosées en amont et en aval.
Afin de caractériser au mieux le transport du césium, les échantillons ont été fraisés le long
d’une longueur de migration. Des disques de 8 cm de diamètre sont fraisées. On récupère les
fraisats pour des pas de 2,5 mm sur l’ensemble de l’échantillon, ils sont mis en solution en
respectant le même protocole mis en place pour l’analyse de la solution interstitielle 14. Les
analyses sont effectuées par ICP-AES pour le sodium et le potassium et par chromatographie
ionique, AAS ou ICP-MS pour le césium.
4.2.2.1 Calcul des diffusivités effectives du césium
Les Figures 4.10 et 4.11 décrivent l’évolution des concentrations amont et aval pour les bétons
et pour les mortiers. L’évolution des concentrations est conforme aux résultats attendus. La
décroissance de la concentration en amont est plus importante pour les matériaux CEM I que
pour les matériaux CEM II, elle est aussi plus rapide pour les mortiers que pour les bétons.
14. Voir Chapitre 2
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FIGURE 4.10 – Evolution des concentrations dans les essais de migration du césium pour les
bétons
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FIGURE 4.11 – Evolution des concentrations dans les essais de migration du césium pour les
mortiers
On constate également une évolution plus rapide et plus nette pour les ions césium que
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pour les ions chlorures. La concentration amont d’environ 0,1 mol/L en césium est trois fois
moins importante que celle choisie pour les chlorures. Les interactions des chlorures avec
les phases solides sont aussi plus importantes. Ces facteurs n’expliquent que partiellement
une diminution plus nette de la concentration du césium en amont que celle des chlorures,
les diffusivités du césium sont plus importantes que celles des chlorures. En procédant de la
même manière que pour les chlorures, on détermine les diffusivités du césium pour les quatre
matériaux, ainsi que les tortuosités équivalentes calculées à partir de la relation τ=DC s,e /D0C s ,
en prenant pour la diffusivité ionique absolue du césium D0C s = 2,055m2/s. L’ensemble de ces
valeurs est récapitulé dans le Tableau 4.3.
Grandeur Définition Bet I Bet II Mor I Mor II
DC s,e (10−12 m2/s) Diffusivité effective 4,42 1,53 5,61 2,80
D∗C s,e (10
−12 m2/s) Diffusivité intrinsèque 6,19 2,14 1,19 0,62
τC s (10−3) Tortuosité 2,151 0,743 2,731 1,363
τC l (10
−3) Tortuosité 0,826 0,675 - -
Tableau 4.3 – Les diffusivités effectives des ions césium
Les résultats obtenus pour les diffusivités effectives du césium sont cohérentes entre elles, les
diffusivités des matériaux CEM II sont moins importantes que leurs homologues CEM I. Les
diffusivités des bétons sont aussi moins importantes que celles des mortiers. On peut aussi
noter que les trotuosités calculées pour les bétons pour le césium et pour les chlorures sont
uniquement cohérentes pour Bet II.
Pour les résultats obtenus par l’essai de migration des chlorures pour Bet I, en tenant compte
des grands écarts dans le dosage des chlorures, de la mauvaise validation de la relation entre
diffusivités apparente et effective, de l’écart important entre la tortuosité calculée à partir
des diffusivités des chlorures et celle des ions césium, on peut relativement nuancer les
conclusions tirées des essais de migration des chlorures sur Bet I.
4.2.2.2 Détermination des profils des alcalins dans le matériau
Nous avons aussi cherché à déterminer les profils de sodium, de potassium et de césium dans
les échantillons de mortier après un essai de migration du césium. Pour une reconstitution re-
lativement correcte du profil, on a rapporté la quantité de Na, K ou Cs dosée sur un échantillon
ayant subi un essai de migration, sur la quantité dosée pour un échantillon témoin.
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(a) Distribution des alcalins dans un échantillon Mor I





























(b) Distribution des alcalins dans un échantillon Mor II
FIGURE 4.12 – Distribution des alcalins dans les échantillons de mortier après un essai de
migration des ions césium
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Afin de tenir compte des éventuels effets de bord, imperfections de fraisats ou de mise en
solution, le calcium a également été dosé et utilisé comme une référence pour corriger le profil.
Finalement, les profils d’alcalins correspondent aux profils des concentrations en alcalins en
mg par unité de masse de mortier fraisé (Figure 4.12).
La Figure 4.12 décrit les profils obtenus sur ces échantillons :
• Les profils mettent en évidence une migration assez importante du sodium et du potassium
vers le compartiment aval. Les concentrations sont plus importantes pour le potassium que
pour le sodium, ce qui reste cohérent puisque le potassium est initialement plus présent
que le sodium.
• Les profils de migration indiquent un transport ionique plus rapide pour Mor I que pour
Mor II. Dans le cas du second matériau, on distingue encore les deux fronts de migration qui
avancent de l’amont vers l’aval. Les ions accumulés à x = 16mm avancent plus lentement
vers le compartiment cathodique, alors que pour Mor I, les ions ont traversé le matériau et
on ne distingue plus les deux fronts de migration.
• Les profils de césium pour les deux mortiers sont similaires. Les concentrations en amont
sont 10 à 5 fois plus importantes que les concentrations en aval. On aurait toutefois pu
s’attendre à des profils laissant deviner un front de migration similaire au modèle prédictif
en régime transitoire de L.Tang, le profil obtenu témoigne d’un phénomène de transport
progressif et de proche en proche
4.3 Modélisation du transport ionique
Une approche numérique de la description du transport ionique lorsque l’on applique le
procédé d’électro-décontamination est venu compléter les expériences et les essais de décon-
tamination menés. Pour être cohérent dans l’ensemble de cette double étude expérimentale et
numérique, le modèle a été utilisé pour les essais de migration. Dans cette partie nous allons
exposer les principaux aspects et principes du modèle appliqué aux essais de migration du
césium.
4.3.1 Un modèle simplifié
4.3.1.1 Mise en équation
Nous cherchons à résoudre numériquement le système d’équations présenté dans la première
partie (4.16). On considère le système de cinq variables, cN a , cK , cC s , cOH , ϕ . Nous ne tenons
compte, en premier lieu, que des principaux mécanismes de transport, la diffusion naturelle
et le transport de Nernst-Planck. Les différents termes négligés seront intégrés et étudiés en
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Les différents paramètres rentrant dans la définition du système sont récapitulés dans le
Tableau 4.4. La tortuosité est déterminée par le calcul, on détermine la valeur adéquate en se
calant sur les concentrations dosées dans le compartiment aval. Ce paramètre joue un rôle
déterminant dans le calcul, il est plus largement décrit dans la partie 4.3.1.2.
Paramètre Valeur Description
D0N a 1,334.10
−9 m2/s Diffusivité absolue du sodium
D0K 1,957.10
−9 m2/s Diffusivité absolue du potassium
D0C s 2,055.10
−9 m2/s Diffusivité absolue du césium
D0OH 5,273.10
−9 m2/s Diffusivité absolue des hydroxyles
zN a 1 Valence de l’ion sodium
zK 1 Valence de l’ion potassium
zC s 1 Valence de l’ion césium
zOH -1 Valence de l’ion hydroxyle
R 8,314 J/(mol·K) Constante des gaz parfaits
T 293,15 K Température
F 96500 C/mol Constante de Faraday
²r 100 Permittivité relative
²0 8,8542.10−12 F/m Permittivité du vide
τ - Tortuosité
p - Porosité
Tableau 4.4 – Valeurs des paramètres utilisés dans le modèle simplifié
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4.3.1.2 Géométrie, maillage et algorithme de résolution
Pour la modélisation d’un essai de migration, au vue des considérations de symétrie et d’uni-
formité, nous tenons compte du transport ionique sur un seul axe dans l’ensemble du système
{Compartiment amont} + {Echantillon} + {Compartiment aval}. La modélisation des com-
partiments amont et aval dans un essai de migration a déjà fait l’objet de quelques études,
notamment celle de Harris [Harris et al., 1997]. Un des intérêts est de considérer un système
fermé pour les alcalins, on peut plus aisément calculer les concentrations en amont et en
aval. Les équations de transport sont identiques dans les trois milieux, les propriétés des
trois domaines tient à la définition de la tortuosité et de la porosité. Le maillage utilisé est
un maillage uniforme, on note le nombre d’éléments n, la taille d’un élément est fixé à 2 µm
(Figure 4.13). La taille de l’échantillon est choisie de 3 cm pour les bétons et de 2,5 cm pour les
mortiers.
On utilise Comsol Multiphysics pour résoudre le système d’équations. Le solveur numé-
rique utilise l’algorithme PARDISO. Le solveur temporel est un algorithme classique BDF 15, on
résout pour un temps total de 12 jours avec un pas de temps de 1 heure, soit une discrétisation
en 1036800 pas de temps.
La Figure 4.13 décrit la géométrie et les conditions limites et initiales imposées. Les conditions
initiales dans les deux compartiments correspondent aux concentrations en NaOH et en
CsOH et aux concentrations de la solution interstitielle déterminées par mise en solution
(Chapitre 2). Le potentiel électrique est choisi initialement nul sur l’ensemble de la géométrie.
Aux frontières, on impose des conditions de Dirichlet pour le potentiel électrique et des
conditions de Neumann pour les concentrations. On choisit le potentiel de manière à imposer
une différence de potentiel de 12 V entre les deux électrodes. Les flux ioniques des trois espèces
cationiques sont nuls 16, les ions HO− et H+ interviennent directement dans les réactions
d’électrolyse de l’eau. On suppose que les flux électriques sont directement compensés par











La résolution numérique du système d’équations simplifiées sur la géométrie décrite par
la Figure 4.13 nous permet de calculer les concentrations et le potentiel électrique sur les
différents domaines, Amont, Aval et Echantillon. Nous avons cherché à estimer les concen-
trations en césium en amont, ainsi que les profils des concentrations et du potentiel au sein
de l’échantillon. La porosité est choisie égale à celle déterminée par le protocole de porosité
15. Backward Differentiation Formula
16. Les ions Na, K et Cs n’interviennent pas dans les réactions d’électrodes
17. En toute rigueur, les réactions d’électrodes devraient être pris en compte, des formes ioniques de fer ou
autres métaux sont produites et consommées de part et d’autre de l’échantillon selon la nature des électrodes. Cet
aspect là n’est pas pris en compte dans notre étude.
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0 cm 6 cm 9 cm 33 cm
Amont
cN a,i = 0
cK ,i = 0
cC s,i = 100
cOH ,i = 100
ϕi = 0
Echantillon
cN a,i = 80
cK ,i = 160
cC s,i = 0
cOH ,i = 240
ϕi = 0
Aval
cN a,i = 100
cK ,i = 0
cC s,i = 0




n = 3000 
pEch
τEch
n = 1500 
p = 0
τ = 1
n = 12500 
−−→
jN a = 0−→
jK = 0−−→
jC s = 0−−→
jOH = I /F
ϕ = 0
−−→
jN a = 0−→
jK = 0−−→
jC s = 0−−→
jOH = I /F
ϕ= 12
FIGURE 4.13 – Description de la géométrie pour les essais de migration
accessible à l’eau. La tortuosité est un des paramètres que nous avons fait varier pour étudier
son importance et déterminer de nouvelles valeurs purement numériques nous permettant
d’être cohérent avec les expériences de migration menées.
La Figure 4.14 montre l’évolution des concentrations en césium en amont pour différentes
valeurs de tortuosité, ainsi que les points expérimentaux obtenus par analyse au cours des
essais de migration. Pour les concentrations en amont, on arrive à retrouver les droites de
régression linéaire exploitées pour le calcul des diffusivités effectives pour des valeurs de
tortuosité de respectivement 4.10−3 et 3.10−3 pour Bet I et Bet II et de 2,2.10−3 et 3,2.10−3
pour Mor I et Mor II. Les valeurs calculées à partir des formules précédemment décrites nous
donnaient des valeurs de tortuosité plus faibles, soit 2,151.10−3 et 0,743.10−3 pour Bet I et Bet
II, et 2,731.10−3 et 1,363.10−3 pour Mor I et Mor II. Les deux méthodes de calcul des diffusivités
effectives sont complètement différentes, les écarts ne peuvent pas ainsi être considérés
incohérents.
La Figure 4.15 (a) décrit l’évolution des profils des concentrations en césium dans l’échan-
tillon et au voisinage des deux compartiments amont et aval. La percée du césium dans le
compartiment aval suit l’avancée du profil de césium qui tend à uniformiser la concentration
en césium dans la solution interstitielle. On peut voir la décroissance des concentrations
en amont et la progressive augmentation en aval. La confrontation de la Figure 4.15 pour le
septième jour et de la Figure 4.12 montre des répartitions différentes du césium 18. La mise en
solution des broyats cimentaires montre clairement une accumulation du césium en amont
par rapport à l’aval, alors que les résultats numériques semblent indiquer des concentrations
relativement semblables sur l’ensemble de l’échantillon et plus faibles sur les premiers et
derniers millimètres. En soi, la distribution du césium est, qualitativement, beaucoup plus
similaire à celle calculée au premier jour.
18. Les profils de césium dans la Figure 4.12 sont exprimés en pourcentage massique alors que la Figure 4.15
donnent des profils en mol/L dans la solution interstitielle. L’expression du premier en moles par litre de solution
interstitielle serait une relation homothétique, la comparaison qualitative reste ainsi possible sans conversion au
préalable.
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(a) Evolution de la concentration en césium dans le compartiment amont pour les bétons































(b) Evolution de la concentration en césium dans le compartiment amont pour les mortiers
FIGURE 4.14 – Modélisation des concentrations en césium en amont et en aval pour différentes
valeurs de τ pour les bétons
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(a) Profils des concentrations en Cs+

































(b) Profils des concentrations en Na+
FIGURE 4.15 – Modélisation des profils des concentrations en Cs+ et en Na+ au cours d’un
essai de migration pour un échantillon Mor I
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(a) Profils des concentrations en K+
































(b) Profils des concentrations en HO−
FIGURE 4.16 – Modélisation des profils des concentrations en K+ et en HO− au cours d’un
essai de migration pour un échantillon Mor I
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Les distributions du sodium et du potassium sont quant à elles relativement compatibles avec
les profils calculés. On retrouve l’appauvrissement relativement important en sodium et en
potassium dans le matériau et une légère augmentation au voisinage du compartiment aval.
La distribution des ions HO– montre toutefois une relativement bonne stabilité du pH du
milieu interstitiel, ainsi qu’une baisse en amont et une augmentation en aval.
Il est aussi important de noter que le couplage électrochimique imposé par l’équation de
Poisson, qui est similaire à une hypothèse faible d’électro-neutralité dans le milieu interstitiel
impose finalement un appauvrissement en Na+ et en K+ au détriment de la migration du
Cs+. Cela signifie que le modèle tel qu’il est conçu montre que le césium chasse les autres
alcalins en migrant du compartiment amont vers le compartiment aval, alors que les ions HO–
produits à la cathode migrent du compartiment aval vers le compartiment amont où ils sont
consommés à l’anode tout en sauvegardant un milieu interstitielle relativement stable en pH.
Enfin, on peut aussi voir à la Figure 4.17 le profil du potentiel électrique imposé au sein du
matériau. L’hypothèse d’un champ électrique constant et homogène est faiblement remise en
question ici également. L’inflexion du champ de potentiel montre que nous avons un champ
électrique qui tend à s’accentuer de part et d’autre du matériau et à s’atténuer au coeur de
l’échantillon. La conduction du courant dans les deux compartiments amont et aval est aussi
quasi-parfaite puisque le potentiel est relativement homogène et constant. L’essentiel de la
résistivité électrique est ainsi bien porté par le matériau cimentaire.
Un aspect important dont nous ne tenons pas compte dans ce modèle est l’inertie des phé-
nomènes de transport. Les interactions entre les phases solides et les cations en solution,
induisent un retard à la migration mais aussi, une part relativement incompressible dans la
teneur en alcalins. On ne peut ainsi admettre que dès le premier jour, nous avons appauvri
une tranche d’1 cm de plus de 90 % de la teneur initiale en Na+ et en K+. Dans la suite nous
nous efforçons d’introduire les interactions entre les ions par le terme de force ionique ainsi
que les interactions avec les phases solides.
4.3.2 Vers un modèle plus complet
Afin d’établir un modèle plus complet, nous avons cherché à évaluer et à intégrer le terme de
force ionique dont on tient compte par la relation 4.18 en explicitant un terme supplémentaire
dans l’expression du flux ionique qui intègre le coefficient d’activité ionique γi . Pour davantage
de clarté, nous allons restreindre dans cette partie le calcul pour un type de matériau, Mor I
et Mor II, pour lequel nous allons explorer l’apport de nouvelles hypothèses plus justes mais
aussi plus contraignantes pour le calcul.
Nous allons montrer en particulier deux aspects importants qui ne sont pas intégrés dans le
modèle tel qu’il a été décrit dans 4.3.1, la force ionique et les interactions entre les cations et
les phases solides.
4.3.2.1 Activité et force ionique
L’intégration du terme de force ionique dans les équations de Nernst-Planck intervient aussi
bien sur la définition des équations de transport sur les trois domaines que sur les conditions
limites imposées. Les valeurs des nouveaux paramètres que l’on intègre dans le calcul sont
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FIGURE 4.17 – Modélisation des profils du potentiel électrique au cours d’un essai de migration
pour un échantillon Mor I
donnés par le Tableau 4.5, les grandeurs sont définis par les équations (4.18).
Paramètre Valeur Description
rN a 102.10−12 m Rayon ionique du sodium
rK 151.10−12 m Rayon ionique du potassium
rC s 174.10−12 m Rayon ionique du césium
rOH 140.10−12 m Rayon ionique des hydroxyles
A 0,509 Paramètre de définition de γi
B 3,29.107 Paramètre de définition de γi
Tableau 4.5 – Valeurs des paramètres utilisés pour le terme de force ionique
La Figure 4.18 donne l’allure des concentrations en amont pour une même tortuosité en
tenant compte de la force ionique et sans en tenir compte. Les Figures 4.21, 4.19 et 4.20
donnent l’allure des profils initiaux et au septième jour pour les deux hypothèses. On peut
ainsi remarquer que le coefficient d’activité ionique modifie les distributions des espèces
ioniques et altère les propriétés de transport. Globalement, en tenir compte atténue et ralentie
les phénomènes de transport. Le coefficient d’activité introduit un frein lié à la charge ionique
du milieu. Les concentrations en amont décroissent moins rapidement, les profils des espèces
ioniques sont atténués, ou plus précisément, les gradients de concentration sont surestimés
lorsque l’on tient plus compte du coefficient d’activité ionique.
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FIGURE 4.18 – Effet de la force ionique sur l’évolution de la concentration en césium en amont
127
Chapitre 4. Transport des chlorures et du césium
























Jour 1, γi = 0
Jour 7, γi = 0
Jour 1
Jour 7
(a) Profils des concentrations en Cs+

























Jour 1, γi = 0
Jour 7, γi = 0
Jour 1
Jour 7
(b) Profils des concentrations en Na+
FIGURE 4.19 – Effet de la force ionique sur la distribution des ions sodium et césium
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Jour 1, γi = 0
Jour 7, γi = 0
Jour 1
Jour 7
(a) Profils des concentrations en K+

























Jour 1, γi = 0
Jour 7, γi = 0
Jour 1
Jour 7
(b) Profils des concentrations en HO−
FIGURE 4.20 – Effet de la force ionique sur la distribution des ions hydroxyles et potassium
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Jour 1, γi = 0
Jour 7, γi = 0
Jour 1
Jour 7
FIGURE 4.21 – Effet de la force ionique sur la distribution du potentiel électrique
4.3.2.2 Rétention du césium
Nous avons également cherché à compléter les modèles en tenant compte des interactions
du césium et des alcalins avec les phases solides. En s’inspirant du Chapitre 2, on a cherché à
intégrer les relations entre le césium libre en solution et le césium fixé. On tient ainsi compte
des équilibres pour le césium en modifiant l’équation de conservation de la masse par la
relation suivante :
(
p+ (1−p)ρ ∂cl i és




+−→∇ ·−→j = 0 (4.36)
La relation (3.16) nous permet ainsi d’exprimer ainsi l’équilibre :
∂cl i és
∂cl i br es
= ass
(1+bsscl i br es)2
+ aw s
(1+bw scl i br es)2
(4.37)
Les expressions littérales des paramètres sont données par les formules 3.17, 3.18, 3.19 et
3.20, leurs valeurs approximatives dans les conditions des essais de sorption est donnée par le
Tableau 4.6. Pour le calcul, nous allons directement utiliser les expressions littérales et coupler
ainsi les interactions avec les phases solides avec le transport ionique. Nous négligeons les
concentrations en Ca2+ et en CaOH+, et affectons le potassium des mêmes constantes de
distribution que le césium, aussi bien pour les sites faibles que forts 19. En toute rigueur, on de-
19. Le comportement du potassium est beaucoup plus proche du césium que du sodium aussi bien pour le
130
4.3. Modélisation du transport ionique
vrait aussi tenir compte de la rétention du sodium et du potassium, en l’absence d’expériences
permettant de valider les équations de rétention, nous avons choisi de comparer les deux
hypothèses : tenir compte de la seule rétention du césium ou tenir compte de la rétention
du césium, du sodium et du potassium, tout en prenant en compte la compétition entre les
alcalins vis-à-vis des sites de sorption.
Paramètre Valeur Description
ass,C s 0,045 Paramètre de définition de la rétention
bss,C s 39800 Paramètre de définition de la rétention
aw s,C s 0,00252 Paramètre de définition de la rétention
bw s,C s 15,8 Paramètre de définition de la rétention
ρ 2070 kg/m3 Masse volumique de Mor I
Tableau 4.6 – Valeurs des paramètres utilisés pour la rétention du césium
La Figure 4.22 montre deux principales différences dans l’évolution de la concentration en
amont, entre le modèle simple, en tenant compte de l’activité ionique, et enfin, en tenant
compte de l’activité ionique et de la rétention des alcalins.
Les deux hypothèses introduites sont des freins à la migration, dans le premier cas, il s’agit
des interactions entre les ions, dans le deuxième des interactions avec les phases solides. On
peut ainsi constater que négliger ces phénomènes sous-estime les tortuosités, et donc les
diffusivités ioniques.
La deuxième principale différence est le comportement du flux dans le temps. Le modèle
simple présente une évolution linéaire simple à flux constant. L’introduction des freins au
transport ionique liés à l’activité ionique et à la rétention modifie le comportement des flux
qui décroit dans le temps.
Enfin, en tenant compte de la rétention et de l’activité ionique, les profils des espèces ioniques
sont modifiés. Les Figures 4.23, 4.24 et 4.25 présentent les profils obtenus en tenant compte
des deux hypothèses.
Les différences avec les distributions ioniques obtenues avec le modèle simple initial sont tout
d’abord d’ordre quantitatif. Le césium total contenu dans le matériau est moins important
lorsque l’on tient compte du frein de la rétention par les phases solides. L’avancée des fronts
de migrations est aussi plus lente. Les distributions de potentiel restent similaires dans les
deux modèles et vérifient des régimes quasi-linéaires cohérents avec des hypothèses faibles
d’électroneutralité ou de champ électrique constant. On peut toutefois noter que les profils des
alcalins, ne permettent toujours pas de vérifier pleinement les distributions expérimentales
obtenues.
Les profils expérimentaux au 8ème jour obtenus sont similaires aux profils modélisés des
premiers jours, à la différence que le césium a traversé le matériau. Le modèle ainsi établi
ne permet donc toujours pas de décrire parfaitement les distributions ioniques déterminées
expérimentalement. D’autres hypothèses dont on ne tient pas compte dans le calcul peuvent
transport ionique que pour la rétention.
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FIGURE 4.22 – Effet de la rétention des cations sur l’évolution de la concentration en césium
en amont
être à l’origine de ces différences. Les phénomènes d’électro-osmose ou de convection peuvent
par exemple contribuer à la diffusion du césium au sein du matériau.
En tenant compte des deux hypothèses les valeurs des tortuosités et des diffusivités ioniques
déterminées sont plus importantes. La Figure 4.23 présente les valeurs de tortusoités per-
mettant d’encadrer les valeurs expérimentales obtenues pour les essais de migration sur les
disques de mortier.
Grandeur Mor I Mor II
τ 4,5.10−3 3.10−3
De,C s 9,248.10−12 m2/s 6,165.10−12 m2/s
Tableau 4.7 – Valeurs des tortuosités déterminées par le modèle final
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(a) Profils des concentrations en Cs+

































(b) Profils des concentrations en Na+
FIGURE 4.23 – Distributions des concentrations en Na+ et Cs+ obtenues avec le modèle final
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(a) Profils des concentrations en K+
































(b) Profils des concentrations en HO−
FIGURE 4.24 – Distributions des concentrations en OH– et K+ obtenues avec le modèle final
134
4.3. Modélisation du transport ionique































FIGURE 4.25 – Distributions de potentiel obtenues avec le modèle final
Un modèle qui tient compte des hypothèses de force ionique et de rétention est davantage
en adéquation avec l’ensemble des points expérimentaux que le premier modèle simple
présenté. On peut ainsi noter que tenir compte des hypothèses négligées dans le premier
modèle permet d’obtenir des valeurs de tortuosités plus importantes, les diffusivités effectives
sont alors sous-estimées dans le modèle simple. Les nouvelles valeurs sont données dans le
Tableau 4.7.
Malgré l’écart plus important entre les valeurs de tortuosités permettant d’encadrer les points
expérimentaux, il est important de noter que ce modèle permet de mieux s’approcher du
régime non linéaire observé dans les expériences en tenant compte des premiers points de
mesure obtenus dans les essais de migration. Enfin, on peut aussi noter que le modèle final
qui tient compte de la rétention et de la force ionique permet d’être aussi bien cohérent avec
l’évolution de la concentration dans le compartiment amont que celle dans le compartiment
aval, alors que le modèle simple ne permet pas de reproduire les courbes obtenues en aval
(Figure 4.27). Le retard introduit par les hypothèses de rétention et de force ionique permettent
davantage de décrire les comportements dans les deux compartiments.
Les essais de migration présentés décrivent le transport ionique du césium lorsque l’on
applique un champ électrique au sein d’un matériau cimentaire. Ils ont permis, suivant un
modèle numérique de déterminer les coefficients de diffusion effectifs. Les valeurs sont aussi
cohérentes avec le protocole utilisé par le LMDC. Le Tableau 4.9 récapitule l’ensemble des
valeurs obtenues en utilisant trois méthodes différentes : le modèle LMDC, la méthode prenant
en compte le time lag et le modèle numérique multi-espèce développé en tenant compte de
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FIGURE 4.26 – Evaluation de la tortuosité en calant les concentrations en amont par le modèle
final























































FIGURE 4.27 – Evaluation de la tortuosité en calant les concentrations en aval par le modèle
final
la rétention des alcalins et des termes de force ionique.
Les écarts entre les valeurs obtenus par les trois différents méthodes rappelle la difficulté
136
4.3. Modélisation du transport ionique
Grandeur Modèle LMDC Time lag Modèle multi-espèces
De,C s (f) 5,61.10−12 (m2/s) 9,87.10−12 (m2/s) 9,25.10−12 (m2/s)
τ (Mor I) 2,73.10−3 4,8.10−3 4,5.10−3
De,C s (Mor II) 2,80.10−12 (m2/s) 9,78.10−12 (m2/s) 6,17.10−12 (m2/s)
τ (Mor II) 1,36.10−3 4,78.10−3 3.10−3
De,C s (Bet I) 4,42.10−12 (m2/s) 7,83.10−12 (m2/s) -
τ (Bet I) 2,15.10−3 3,81.10−3 -
De,C s (Bet II) 1,53.10−12 (m2/s) 6,08.10−12 (m2/s) -
τ (Bet II) 0,74.10−3 2,96.10−3 -
Tableau 4.8 – Valeurs des diffusivités et des tortuosités obtenues par trois méthodes différentes
d’accorder les différents modèles et les différentes approches 20. Elles sont toutefois cohérentes
dans les ordres de grandeur et dans les rapports entre les coefficients.
4.3.2.3 Potentiel ζ
Introduire la notion de potentiel ζ dans la description du transport ionique est relativement
difficile. Dans le cadre d’un modèle qui ne tient compte de la géométrie du réseau poreux que
par le biais de deux paramètres uniformes et homogènes, p et τ, le potentiel ζ, qui décrit le
puits de potentiel à l’échelle d’un pore, a peu de sens. A priori, cela reviendrait à considérer
le champ électrique résultant de la somme de celui imposé par le courant électrique, et du
champ local induit par la répartition préférentielle des charges. La difficulté de tenir compte
du potentiel ζ vient de la non considération de l’orientation d’un pore en particulier à une
échelle microscopique.
Nous avons toutefois cherché à mesurer le potentiel ζ des deux matériaux cimentaires considé-
rés dans cette étude. Des broyats des deux pâtes de ciment, PdC I et PdC II, réduits à une taille
de grain d’environ 1µm ont été mis en suspension dans une solution d’eau distillée et une
solution de (NaOH+KOH) permettant de simuler la solution interstitielle. La concentration
dans les deux solutions est de 1 g/L, elle est considérée suffisamment faible pour effectuer des
mesures de potentiel fiables. Les résultats sont donnés dans le Tableau ??. Toutes les mesures
ont été effectuées plusieurs fois, et suffisamment longtemps pour prendre en compte une
éventuelle sédimentation.
Les mesures de taille de particules par le Zeta Sizer permettent de contrôler la taille des
particules en suspension, les mesures de potentiel ζ étant considérées fiables pour des tailles
d’au plus 1 µm. La distribution de la taille des grains montre des particules de même taille
et relativement uniformes pour les deux matériaux. Les mesures de potentiel ζ montre des
différences entre les deux matériaux. Les mesures dans l’eau sont discutables, puisque les
particules de pâtes de ciment sont lentement dissoutes dans l’eau distillée, elles permettent
toutefois de rendre compte d’une répartition de charges différente dans le cas d’une solution
20. La méthode du Time lag doit toutefois être considérée avec précaution, les valeurs de tl ag déterminées
graphiquement pour les mortiers ont été déterminées sur deux points uniquement, ce qui reste insuffisant pour
tracer une droite de régression après la percée du césium.
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Grandeur PdC I PdC II
Potentiel ζ (H2O) 5,45 mV 2,59mV
Taille des particules (H2O) 1,551 µm 1,276 µm
Potentiel ζ (NaOH+KOH) -10,4 mV -8,84 mV
Taille des particules (NaOH+KOH) 1,291 µm 1,265 µm
Tableau 4.9 – Valeurs des paramètres utilisés pour la rétention du césium
neutre au lieu d’une solution fortement alcaline.
Le signe du potentiel revient à donner le sens du champ électrique généré par la répartition
des charges en surface. Dans le cas d’un potentiel positif, nous avons une affinité de surface
avec les anions, dans le cas d’un potentiel négatif, ce sont les cations qui s’accumulent en
surface. Dans une solution d’eau pure, les phases solides des grains de pâtes de ciment auront
tendance a lentement se mettre en solution, les ions OH– vont lentement se solubiliser. Dans le
cas d’une solution alcaline, cette lixiviation est limitée, ce sont les cations qui vont s’accumuler
à la surface des particules.
L’interprétation de la valeur absolue du potentiel, plus élevée pour les PdC I que pour les PdC
II, est plus délicate. Les différences de quelques mV ne sont pas significatives pour montrer
des comportements complètement différents entre les deux matériaux. La valeur absolue
donnerait l’intensité du champ électrique crée par les répartitions des charges en surface, en
effet, la notion de potentiel ζ est définie comme la différence de potentiel électrique entre le
plan délimitant la couche diffuse et les ions vus à l’infini loin des grains ou de la surface solide.
La définition du potentiel ζ est aussi une interprétation purement électrostatique des interac-
tions entre les ions en solution et les phases solides. Des simulations en utilisant des modèles
de Monte Carlo [Labbez et al., 2007] ont notamment permis de montrer une bonne corréla-
tion ente valeurs expérimentales d’expériences de rétention par les C-S-H et des simulations.
Deux réflexions intéressantes qui n’ont pas été abouties dans ce travail de thèse peuvent
être mises en place dans le modèle de transport ionique tel qu’il a été conçu. La première
consisterait à introduire un terme d’électro-osmose qui prend en compte les déplacements de
solution du compartiment amont au compartiment aval. Les vitesses de déplacements électro-
osmotiques sont proportionnelles au potentiel ζ et sont fonctions des diamètres moyens des
pores.
La deuxième réflexion plus approfondie serait de tenir compte du potentiel ζ dans la distribu-
tion du champ de potentiel au sein du matériau. En effet, l’équation de Poisson tient compte
d’une distribution globale des charges ioniques dans le matériau considéré uniforme, alors
que le transport ionique qui s’établit dans les pores doit prendre en compte des champs élec-
triques radiaux créés par les accumulations de charges aux surfaces et les champs électriques
longitudinaux mis en place par la différence de potentiel macroscopique. Une telle approche
serait radicalement différente puisqu’elle devrait tenir compte de la morphologie du réseau
poreux et ne plus considérer le matériau cimentaire comme homogène.
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Le Chapitre 4 a permis de remplir trois importants objectifs : caractériser les propriétés
de transfert des matériaux étudiés, mettre en place un modèle cohérent avec les résultats
expérimentaux et replacer l’ensemble du travail dans le contexte des études et normes publiées
ces dernières années.
Les valeurs de tortuosités ou de diffusivités ioniques déterminées, ainsi que les équilibres
de rétention de césium, ont permis non seulement d’apprécier les propriétés de transfert
des matériaux mais de construire un modèle qui permet de décrire le procédé d’électro-
décontamination. Dans la suite, le même modèle sera exploité avec les valeurs de tortuosité
déterminées par ce même modèle.
Les chapitres 4 et 5 s’appuient sur les essais de caractérisation et sur la description numérique
des matériaux pour étudier et développer le procédé. Le chapitre 4 porte essentiellement
sur la description des essais à l’échelle du laboratoire pour une meilleur compréhension des
phénomènes. Le chapitre 5 présente les essais à une échelle plus représentative et avec des
électrolytes appropriés pour le développement à terme d’un procédé industriel.
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5.1 Etat de l’art des traitements électrochimiques des bétons armés
Les procédés électrochimiques utilisés dans le génie civil sont principalement des techniques
de réhabilitation ou de protection des matériaux et des constructions. Ces procédés ont en
commun avec la technique d’électro-décontamination le principe, les mécanismes et les
dispositifs. Toutefois, les objectifs et le contexte industriel sont différents. Le rapprochement
fait entre ces procédés est important pour la compréhension des phénomènes en jeu qui sont
globalement les mêmes.
L’état de l’art des procédés électrochimiques, utile à la description des mécanismes en jeu dans
le procédé d’électro-décontamination, s’inspire essentiellement des procédés de traitement
et de prévention de la corrosion des bétons armés.
Au cours des dernières années, la corrosion des bétons armés s’est imposée comme une des
pathologies les plus économiquement coûteuses et fatalement irréversibles. Les traitements
électrochimiques se sont alors développés pour mettre en place des solutions curatives ou
préventives des phénomènes de corrosion. Parmi les solutions les plus répandues, on retrouve
l’utilisation d’anode sacrificielle [Pollet et al., 1997]. Dans la suite, on s’intéresse unique-
ment aux procédés mobilisant les phénomènes de migration ionique. Les deux principales
techniques appliquées sont la réalcalinisation et l’extraction des chlorures.
5.1.1 Corrosion des bétons armés
La corrosion des armatures du béton est un processus électrochimique induit par le couplage
de plusieurs phénomènes simultanés. La Figure 5.1 permet de visualiser le diagramme de
Pourbaix du fer ainsi que ses domaines de corrosion. Lors de la confection du béton, les
armatures sont saines et le fer se situe dans le domaine de passivation. Un film protecteur
d’hydroxydes de fer permet de garantir la stabilité du fer dans un domaine Eh/pH limitant les
réactions de corrosion.
La corrosion des armatures correspond au déplacement dans le diagramme Eh/pH vers le
domaine de corrosion du fer. Une baisse du pH et/ou du potentiel localement peut conduire à
une singularité de surface et suffit pour amorcer des réactions de corrosion. Ces phénomènes
localisés entrainent la mise en place de courants électriques et d’échanges ioniques entre
une zone de corrosion anodique et une zone saine cathodique au sein du même système de
ferraillage. L’ensemble pouvant conduire à terme à une corrosion généralisée.
L’initiation de la corrosion est amenée par plusieurs facteurs :
• Les chlorures sont une des principales causes de la corrosion. Ils agissent comme des
agents agressifs qui pénètrent et diffusent dans le matériau cimentaire jusqu’à l’armature.
La piqûration désigne alors ce rôle catalytique des chlorures dans la corrosion. Le film
de passivation est localement dégradé par la présence d’ions chlorures à proximité des
armatures. Les chlorures n’apparaissent pas dans les produits de corrosion formés, mais
entrainent la dépassivation des armatures 1. Les armatures métalliques sont dénudées, et la
formation d’ions Fe2+ et FeOH+ constitue alors la première étape des réactions en chaine
de corrosion [Papadakis et al., 1995, Francy, 1998, Truc, 2000].
1. Certains auteurs décrivent les réactions de corrosion par un mécanisme intermédiaire de formation de
chlorures de fer. Les chlorures ne sont toutefois pas présents dans les produits finaux de corrosion.
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• L’acidification de la solution interstitielle localement se traduisant par une chute du pH peut
rendre les hydroxydes de fer thermodynamiquement instables. Cette baisse du pH peut être
amenée par plusieurs phénomènes. Les chlorures sont notamment aussi responsables de
cette acidification (Fe2++Cl–+H2O−−→ FeOH++HCl). Un deuxième mécanisme essentiel
est la carbonatation des phases cimentaires. En effet, la diffusion du CO2 atmosphérique
dans la porosité du matériau entraine la carbonatation de la portlandite et des C-S-H et la
formation de calcite CaCO3. Le milieu interstitiel fortement alcalin initialement peut ainsi
voir son pH baisser de 12,5 à 9. La carbonatation est un phénomène relativement complexe
puisqu’elle dépend des diffusivités des gaz, de l’état de saturation, de la porosité modifiée
par la formation de calcite, des conditions atmosphériques et de la nature du matériau
cimentaire [Papadakis et Costas, 1990, Miragliotta, 2000, Thiery, 2006].
• L’entretien des zones cathodiques et des zones anodiques aux armatures doit également
être assuré pour que les réactions de corrosion se produisent. Les réactions de réduction
de l’oxygène à la cathode nécessitent un diffusion suffisante de l’oxygène vers la zone
cathodique [Ihekwaba et Hope, 1996, Arliguie et al., 1998, Elsner, 2003].


































FIGURE 5.1 – Diagramme de Pourbaix de l’eau et domaines du comportement corrosif du fer
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Les méthodes électrochimiques de suivi, de prévention et de traitement ont été les outils
naturels et cohérents lorsque les problématiques liées à la corrosion des bétons armés se sont
imposées. La panoplie de techniques de suivi mettant en jeu et en cause diverses grandeurs
électrochimiques est relativement diverse et variée.
En effet, les mécanismes entrainant la corrosion et la difficulté d’une description des singula-
rités de surface pour les armatures et celles du milieu interstitiel pour la matrice cimentaire
rendent le concept d’un indicateur, nécessaire et suffisant, de l’amorce de la corrosion, parti-
culièrement rude à définir [Tutti, 1982, Neville, 1995].
L’objectif de cette étude n’est pas de faire une description complète des mécanismes de cor-
rosion des armatures, ou un exposé sur toutes les techniques de suivi et de traitement de la
corrosion. On se contentera ici de décrire deux des principales techniques électrochimiques
de traitement de la corrosion, le procédé d’extraction des chlorures et le procédé de réalcalini-
sation des bétons. Dans le principe, ces deux procédés sont similaires mais ont des objectifs
différents.
5.1.2 Techniques d’extraction des chlorures et réalcalinisation
Anions (C l−, OH−)
Cations (N a+, K+)
Armature (Cathode)
2 H2O+O2+4 e– −−→ 4 OH–
H2O+ 2 e– −−→ 2 OH– +H2
Anode
4 OH– −−→ 2H2O+O2+4 e–
2 H2O−−→ 4H++O2+4 e–
2 Cl– −−→Cl2+2 e–
- +
FIGURE 5.2 – Principe du procédé d’extraction des chlorures
La technique d’extraction des chlorures a connu ses premières applications en 1973 aux
Etats-Unis (KDOT 2) [Morrison et al., 1976]. Elle a depuis été l’objet de plusieurs études et
expériences et conduit au développement d’autres procédés similaires. La réalcalinisation est
une de ces techniques jumelles de l’extraction des chlorures. Ses premières applications par
E.Salter [Slater et Moreland, 1976] ont été publiées en 1976. En Europe, la première utilisation
du procédé de réalcalinisation a eu lieu en Norvège à Tromso en 1987. Depuis, les applications
industrielles et les études expérimentales se sont multipliées [Bertolini et al., 2008, Tong,
2009], le comité technique CEN/TC 219 a permis de mettre en place un travail de spécification
2. Kansas Department Of Transportation
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publié pour application provisoire en 2004 [AFNOR, 2005, Pollet, 2003].
Le procédé d’extraction des chlorures (ECE ou ECR 3) consiste à imposer une différence de
potentiel entre les armatures des bétons armés et une anode rapportée à la surface dans un
électrolyte conducteur (Figure 5.2). Le champ électrique imposé au sein du matériau accélère
le transport ionique et permet de faire migrer les chlorures des armatures vers l’anode à
l’extérieur [Ihekwaba et al., 1996a,c, Marcotte et al., 1999a, Wang et al., 2000, Orellan Her-
rera, 2002, Fajardo San Miguel, 2004]. Un travail de spécification a également été publié
en 2007 [AFNOR, 2007]. Ces techniques électrochimiques sont appliqués aussi bien à des
structures clasiques, des installations industrielles qu’à des monuments historiques [Cailleux
et Marie-Victoire, 2006, Cailleux et al., 2003, Gonzalez et al., 2000].
La conduction du courant est imposée par des réactions Red/Ox de part et d’autre du matériau.
L’électrolyse de l’eau entraîne la consommation des ions OH– et un dégagement de dioxygène
à l’anode ainsi que la formation des ions OH– et un dégagement de dihydrogène à la cathode,
c’est à dire à l’armature.
Les principaux intérêts d’un tel procédé de réhabilitation sont la durée relativement courte
du traitement (2 à 3 semaines de traitement sont suffisantes) et la simplicité de sa mise
en place. Un redresseur ou une alimentation est connecté aux bornes des deux systèmes
d’électrodes [Yeih et Chang, 2005]. L’anode est associée à un électrolyte, généralement à base
de pâte de papier, et l’ensemble est maintenu pour une durée donnée. Des mesures in-situ en
continu ou avant et après le traitement permettent de suivre l’efficacité du procédé.
Les paramètres électriques imposés sont donnés en distributions de courant par surface
d’armatures. Dans les applications usuelles d’un procédé d’ECE, les distributions sont de 1–5
A/m2. Elles sont aussi données en quantité de courant totale, en A·h/m2, ce qui permet de
tenir compte de la durée d’application du procédé.
L’électrolyte utilisé est une pâte de papier qui correspond à une pulpe de cellulose et une solu-
tion donnée. Trois principales solutions sont généralement utilisées, une solution à base d’eau
de ville, une solution de chaux saturée ou une solution de borate de lithium (Li3BO3) [Fajardo
San Miguel, 2004, Pérez et al., 2010, Sanchez et Alonso, 2011]. L’eau de ville, moins coûteuse,
entraine une baisse du pH à l’anode et peut conduire à la formation de dichlore gazeux. La
solution de chaux permet de maintenir l’alcalinité initiale, limiter les réactions indésirables à
l’anode et rester relativement proche de la chimie du matériau cimentaire en surface. Enfin, le
borate de lithium a été utilisé pour garantir des taux d’alcalins et une conductivité électrique
satisfaisants tout en limitant les éventuelles réactions alcali-granulats.
Le procédé de réalcalinisation est similaire à celui de l’extraction des chlorures. Le principe
est identique, les distributions de courant sont plus faibles (de l’ordre de 0,5–1 A/m2) et les
durées de traitement plus longues [Yeih et Chang, 2005, Tong et al., 2012]. Le procédé de
réalcalinisation ne cherche pas à assainir le matériau en forçant la migration des chlorures
à l’extérieur du matériau et loin des armatures. Comme son nom l’indique, le procédé a
pour objectif de limiter la carbonatation en garantissant une alcalinité durable du milieu
interstitiel. Le champ électrique imposé permet de faire migrer les cations de l’électrolyte en
surface à l’intérieur du matériau et de rétablir un pH aux alentours de 12–13 aux armatures.
3. Electrochemical Chloride Extraction ou Electrochemical Chloride Removal
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Le procédé de réalcalinisation peut appliquer des courants relativement plus faibles que la
déchloruration mais pour des durées plus longues (un à plusieurs mois). Il faut toutefois
remarquer, qu’en dépit des différentes appellations, les deux procédés ne s’excluent pas,
lorsque l’on réalcalinise un matériau cimentaire, dans la configuration décrite, on contribue
également à sa déchloruration.
5.1.3 Efficacité, limites et autres effets des traitements électrochimiques
Dans la suite, nous présenterons les outils et les méthodes utilisés pour évaluer les effets de
l’application d’un champ électrique au sein d’un béton armé. Deux principaux aspects seront
discutés, l’état des armatures et celui du matériau cimentaire.
5.1.3.1 Suivi du comportement des armatures
Trois principales grandeurs permettent de valider ou d’infirmer la suspicion de la corrosion, le
potentiel de l’armature, les courants de corrosion et les impédances électrochimiques.
Outre le contrôle de la tenue mécanique [Ihekwaba et Hope, 1996, Ihekwaba et al., 1996b],
la corrosion des armatures est généralement contrôlée par des suivis de potentiel d’électrode
avec une électrode de référence (Norme ASTM C 876-91). La vitesse de la corrosion est évaluée
par des mesures des courants de corrosion, icor r . Les courants de corrosion peuvent être
mesurés par la méthode de Tafel qui nécessite de balayer des intervalles [I, E]. La méthode
de Stern et Geary [Stern et Geary, 1957] permet de mesurer les résistances de polarisation
en exploitant le régime stationnaire de la réponse courant/tension du matériau. Enfin, des
mesures d’impédances électriques sont faites par des techniques de spectroscopie d’impé-
dance [Poupard, 2001, Fajardo San Miguel, 2004].
L’acier d’un béton armé peut-être considéré passif lorsque son potentiel est supérieur à -250
mV vs SCE 4 [Arliguie et al., 1998, Elsner, 2003]. Les deux procédés permettent d’augmenter
le potentiel des armatures ou de les maintenir à des valeurs hautes, autour de la zone de passi-
vation, alors que les éprouvettes témoins sans aucun traitement voient leur potentiel décroître.
On observe les mêmes conclusions pour l’évolution des courants de corrosion mesurés par
détermination des résistances de polarisation avant et après traitement [Green et al., 1993,
Ihekwaba et al., 1996a, Orellan Herrera, 2002, Fajardo et al., 2005, Yeih et Chang, 2005,
Swamy et McHugh, 2006].
La spectroscopie d’impédance électrochimique (EIS) [Dhoubi-Hachani et al., 1995, Poupard,
2001] permet d’obtenir indirectement des informations sur l’évolution des impédances de
l’acier, de l’interface acier/matériau cimentaire et du matériau cimentaire, par l’interprétation
des diagrammes de Nyquist pour différentes fréquences. L’interprétation des diagrammes
obtenus se fait en se plaçant sur des gammes de fréquences caractéristiques et en se référant
à un circuit équivalent modèle de l’armature enrobée. Plus généralement, on assimile l’en-
semble de l’armature enrobée à trois éléments en série, l’armature, l’interface et le béton, et
on attribue une résistance et une capacité à chacun des éléments. L’allure du diagramme de
4. Les critères sont légèrement différents d’un auteur à l’autre, il est à remarquer que le potentiel seul ne suffit
pas pour caractériser l’amorce de la corrosion, des armatures aux potentiels inférieurs à 250 mV vs SCE ne seront
pas corrodées si l’oxygène ne diffuse pas jusqu’aux armatures.
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Nyquist obtenu est décrite classiquement par trois arcs de cercles qui correspondent à trois
gammes de fréquences, les hautes fréquences (> 1kHz) permettant de déterminer l’impédance
de la matrice cimentaire, un deuxième arc pour les fréquences comprises entre 1 kHz et 1 Hz,
qui caractérise l’interface avec l’armature, et un plus grand arc de cercle aux basses fréquences
(< 1Hz) correspondant à l’armature. L’analyse des différents arcs permet de déterminer les ré-
sistances et les capacités associés à chacune des parties de l’armature enrobée et comprendre
ou suivre leur évolution au cours de la corrosion ou du traitement électrochimique.
R
Rmc Ri nt Rar m
Cmc Ci nt Car m
FIGURE 5.3 – Modèle de circuit usuel pour la spectroscopie d’impédance [Gu et al., 1997]
La spectroscopie d’impédance permet également d’estimer l’efficacité des procédés électro-
chimiques de traitement des bétons armés. Après un traitement électrochimique de réalcalini-
sation/déchloruration, on peut ainsi observer les évolution suivantes [Fajardo San Miguel,
2004] :
• La matrice cimentaire : La résistivité de la matrice cimentaire, Rmc , en grande partie liée à
la charge ionique de la solution interstitielle, décroît au cours du temps. Cette évolution est
compréhensible puisque la solution interstitielle se charge en alcalins et en ions hydroxyles
produits à la cathode alors que les chlorures migrent vers l’extérieur. Le bilan de masse après
la migration contribue à l’augmentation de la conductivité électrique. Toutefois, la résistivité
augmente de nouveau après l’arrêt du traitement, et retrouve des valeurs généralement
plus importantes que les résistivités des matériaux témoins n’ayant pas subi de traitement
spécifique. La capacité de la matrice cimentaire, Cmc , de l’ordre du 0,1 µF , évolue peu avant,
pendant et après le traitement électrochimique.
• L’interface armature/matériau cimentaire : L’évolution de la résistance, Ri nt , et de la capa-
cité, Ci nt , de l’interface dépend fortement du mode de contamination par les chlorures, de
l’état de la carbonatation et du type de ciment. Une tendance générale semble indiquer
qu’une polarisation cathodique de l’armature entraîne une baisse de la résistivité et une
augmentation de la capacité. Fajardo attribue ces phénomènes à l’humidification de l’in-
terface et au changement des phases métalliques. La disparition de l’arc peut signifier la
passivation de l’armature.
• L’armature : Les traitements électrochimiques diminuent la résistivité de l’armature, Rar m .
Cet effet est cohérent puisque les phases oxydes formées sont plus résistives que les arma-
tures initiales dépassivées. Les capacités, Car m , évoluent très peu au cours des traitements
et restent de l’ordre de quelques mF . Certains auteurs montrent que les résistances 150
jours après traitement peuvent être plus importantes que celles déterminées initialement
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avant le traitement.
La spectroscopie d’impédance permet ainsi d’obtenir des informations, indirectement, sur
l’évolution de la matrice cimentaire. Des méthodes chimiques et physiques plus directes sont
toutefois généralement préférés pour l’étude des effets des procédés électrochimiques sur le
matériau cimentaire.
5.1.3.2 Conséquences sur le milieu interstitiel
L’application du champ électrique impose des flux ioniques au sein de la porosité du matériau.
Les différents travaux conduits sur la déchloruration et la réalcalinisation montrent que
les chlorures sont extraits du matériau. Les distributions ioniques font la distinction entre
chlorures totaux, libres et liés. L’extraction des chlorures permet de s’affranchir de près de 70%
des chlorures totaux après un mois de traitement avec 1 A/m2, qui se déclinent essentiellement
en chlorures libres. La mobilisation des chlorures liés reste très limitée. Les distributions vont
dans le sens d’une migration depuis l’armature avec une légère accumulation à l’anode avant
l’extraction [Wang et al., 2000, Miranda et al., 2005, Fajardo San Miguel, 2004, Miranda et al.,
2007, Tong, 2009, Tong et al., 2012].
Les études et les expériences conduites pour déterminer les distributions cationiques (Na+
et K+) semblent indiquer un effet beaucoup moins important sur la migration des alcalins.
Un effet d’accumulation à l’armature et d’appauvrissement à l’anode est toutefois admis et
montré. Mais la mobilisation des alcalins est en dessous des 70% des chlorures totaux.
Enfin, des mesures qualitatives ou quantitatives du pH permettent de corréler les distributions
des alcalins. Le pH augmente à l’armature et permet de repassiver ou placer l’armature dans
des zones pH-potentiel temporairement saines vis-à-vis de la corrosion [Bouteiller et al.,
2006, Bouteiller et Tong, 2008, Tong, 2009].
Il est important de noter que l’ensemble de ces effets doit prendre en considération la nature
des armatures, leur état initial, leur disposition, le mode de contamination par les chlorures,
la teneur initiale en chlorures, l’état de saturation de la porosité et la nature du matériau et du
ciment utilisé. L’ensemble des facteurs pouvant affecter la réponse d’une armature enrobée
à un traitement électrochimique peuvent atténuer ou exagérer les effets, mais globalement,
ce sont les mêmes principales évolutions des grandeurs électrochimiques que l’on observe.
Ces facteurs doivent être différenciés des variables de contrôle du procédé, c’est à dire les
distributions de courant imposées, la durée de l’application du procédé ou la quantité de
courant ainsi que les électrolytes et les anodes utilisées.
Il reste important de tenir une discussion des effets à long terme des procédés d’extraction
et de réalcalinisation. Les études menées dans ce sens ne permettent pas aujourd’hui de
démontrer la durabilité des effets bénéfiques entraînés au delà d’un ou deux mois [Sergi et al.,
1996, Abdelaziz et al., 2009]
5.1.3.3 Effets secondaires des traitements électrochimiques
Le champ électrique imposé au sein du matériau et la polarisation des armatures enrobées
sont aussi responsables d’autres phénomènes parasites ou secondaires.
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• Le premier est la production d’hydrogène à la cathode et d’oxygène à l’anode. L’électrolyse
de l’eau, nécessaire à la conduction du courant, est responsable de la formation des gaz. La
production de gaz à l’interface armature/matériau cimentaire induit des surpressions dans
la porosité qui peuvent devenir importantes si l’hydrogène ne s’échappe pas. La possible
fragilisation mécanique du matériau à l’armature a fait l’objet de quelques études [Yeih et
Chang, 2005].
• La migration ionique entraîne la modification des équilibres chimiques localement et peut
conduire à de nouvelles réactions de précipitation ou de dissolution des phases solides. Les
pores des matériaux traités sont plus nombreux mais ont des tailles moins importantes.
Les traitements électrochimiques semblent conduire à un gradient de porosité, le matériau
perd en porosité à l’anode alors que les pores sont plus importants près de la cathode. Les
effets du champ électrique sur le réseau poreux est important dans la mesure où la porosité
impacte directement la migration ionique [Marcotte et al., 1999b, Siegwart et al., 2003].
• Une des principales conséquences notée et étudiée par plusieurs auteurs est l’accélération
des réactions alcali-granulats au voisinage des armatures. La réalcalinisation et la déchloru-
ration permettent la formation d’ions hydroxyles HO– à l’armature et sa repassivation mais
aussi l’augmentation du pH à des valeurs de ∼13,5 et des teneurs en alcalins vont favoriser
les RAG (réactions alcali-granulats), lorsque les granulats siliceux sont réactifs et que les
taux de saturation sont assez importants [Orellan et al., 2004, Fajardo San Miguel, 2004].
• Les applications concrètes des procédés sur des structures en place doit aussi tenir compte
des degrés de saturation des matériaux. L’application d’un champ électrique entraîne aussi
des transferts hydriques. Des flux électro-osmotiques directement liés aux potentiels ζ de la
matrice cimentaire ont été montrés par diffraction des neutrons. L’idée des mouvements
hydriques par application d’un champ électrique peut aussi être un vecteur intéressant
pour réhydrater un matériau initialement partiellement saturé. Les mouvements de la
solution interstitielle restent toutefois lents en comparaison à la mobilité ionique au sein de
la solution [Andrade et al., 1999b, Castellote et al., 2006].
5.1.4 Polarisation des armatures en anode
Le procédé d’électro-décontamination décrit dans ce travail de thèse s’inspire grandement
des deux procédés présentés ici. La différence principale est le sens de la polarisation des
armatures. Dans le contexte de la corrosion des armatures, nous cherchons à réalcaniser
le matériau cimentaire ou à limiter la corrosion en extrayant les chlorures et en forçant la
migration de cations en profondeur. Dans une configuration inverse, le procédé d’électro-
décontamination étudié permettrait d’extraire les radionucléides cationiques responsables de
la contamination profonde tels que le césium (Figure 5.4).
Les expériences et les essais de polarisation anodique d’armatures internes se font dans le
cadre d’essais de corrosion accélérée dans le but de comprendre davantage les mécanismes
de dégradation des ouvrages. En inversant la polarisation en cathode des armatures habituel-
lement préférée pour la déchloruration, les différents phénomènes sont inversés ou modifiés :
• La première et principale différence est l’inversion du sens de migration ionique. Le champ
électrique imposera une migration des cations vers l’extérieur du matériau.
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• Les réactions de corrosion de l’armature sont accélérées, les chutes de potentiel et de
pH à l’armature vont entraîner l’instabilité thermodynamique des phases hydroxydes et
contribuer à l’apparition des phases oxydes.
• Les réactions d’électrolyse de l’eau sont inversées. Nous avons une oxydation des ions HO–
aux armatures entraînant deux des conditions requises pour la corrosion des armatures :
l’acidification de la solution localement et la formation d’oxygène à l’armature. L’hydrogène
est produit à la cathode extérieure, la réduction de l’eau peut alors accélérer le séchage de
l’électrolyte.
• L’effet du champ électrique sur les distributions porales du matériau a aussi été remarqué
par certaines études. La polarisation anodique de l’armature interne semble ainsi accélérer
les réactions de carbonatation et la modification de la porosité du matériau.
Cette configuration ne présente, à priori, que le seul intérêt d’accélérer la corrosion afin de
mieux comprendre les mécanismes de son amorce. Dans ce travail de thèse, la corrosion n’est
pas le sujet d’étude principal, elle est un effet collatéral de la mise en place d’un procédé
d’extraction des cations contaminants. Elle joue aussi un rôle important dans l’application
concrète du procédé. Dans la suite nous allons décrire en détails les principaux aspects de la
migration des cations lorsque l’on anodise une armature enrobée et les effets des différents
paramètres sur les résultats expérimentaux.
5.2 Expériences d’électro-décontamination
L’idée d’appliquer des champs électriques pour la décontamination des matériaux cimentaires
contaminés a été étudié par des travaux antérieurs. Les principaux travaux réalisés sont ceux
conduits par Frizon [Frizon, 2003] et Castellote [Castellote et al., 2001]. Des expériences simi-
laires à celles évoquées pour la mesure des diffusivités ioniques effectives et apparentes sont
mises en place pour évaluer la faisabilité et l’efficacité d’un procédé d’électro-décontamination
sur des disques de béton et de mortier.
Le travail effectué par Castellote [Castellote et al., 2001] compare l’efficacité d’un procédé de
migration appliqué à des matériaux cimentaires avec un ajout en simili de radionucléides
inactifs dans l’eau de gâchage, c’est à dire le même mode de contamination choisi ici. Elle
montre ainsi une efficacité quasi-totale de la décontamination pour le césium.
Le travail de thèse de Fabien Frizon [Frizon, 2003] a cherché à évaluer l’efficacité d’un tel
procédé pour différents ordres de grandeurs de concentrations initiales, à mieux comprendre
les interactions entre le césium et les phases solides et à modéliser la migration du césium
en exploitant le code MS-Diff développé par les travaux de O. Truc pour la migration des
chlorures [Francy, 1998, Truc, 2000]. Il a ainsi conclu à une bonne efficacité du procédé sur
des échantillons "électro-contaminés" par une application inverse du champ électrique et pour
des concentrations du même ordre de grandeur que les contaminations réelles rencontrées
dans les chantiers d’assainissement.
Une des principales nouveautés introduites dans cette étude est la polarisation anodique
des armatures et la compréhension des phénomènes induits. Le passage d’un essai de mi-
gration sur un disque de matériau cimentaire à celui d’une structure armée à une échelle
représentative doit lever, par étapes progressives, les différents leviers et contraintes.
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Cations (N a+, K+)
Anions (C l−, OH−)
Armature (Anode)
4 OH– −−→ 2H2O+O2 +4 e–
2 H2O−−→ 4H+ +O2 + 4 e–
Cathode
2 H2O+O2+4 e– −−→ 4 OH–
H2O+2 e– −−→ 2 OH–+H2
+ -
FIGURE 5.4 – Principe du procédé d’électro-décontamination
5.2.1 Description générale des essais d’électro-décontamination
Le principe du procédé repose sur les mêmes mécanismes que la migration ionique décrite
dans le Chapitre 4. La grande différence entre une expérience de transport ionique pour
caractériser la diffusivité ionique des espèces en solution et un procédé de réhabilitation ou de
décontamination des structures de génie civil est l’utilisation des armatures comme électrodes
dans le processus.
Des campagnes d’essais de migration des cations par polarisation anodique des armatures
internes ont été mises en place dans une configuration simple. L’objectif de cette partie est
de présenter les principaux phénomènes et aspects en jeu dans une expérience d’électro-
décontamination, avant d’étudier les effets des différents paramètres.
5.2.1.1 Protocole expérimental
Les échantillons décontaminés sont des cylindres en mortier, armés d’une électrode en inox
au centre. Les gâchées ont été contaminées en césium en dissolvant de l’hydroxyde de césium
dans l’eau. Ce mode de contamination est le plus facile à mettre en oeuvre et permet d’obtenir
des distributions initiales du césium homogènes. Contaminer les matériaux à la gâchée n’est
cependant pas représentatif des modes de contamination sur les installations nucléaires. Un
deuxième mode de contamination par séchage et imbibition dans une solution contaminante
sera abordé dans la suite. L’armature centrale est en inox, la nuance est 316L. Elle fait 16 mm de
diamètre pour une hauteur enrobée de 7 cm, soit une surface d’électrode enrobée de 3,72.10−3
m2.
Les essais de décontamination ont été menés dans des réacteurs spécifiques (voir Figure 5.5),
de 10 cm de diamètre pour 14 cm de hauteur. Un couvercle adapté isole le système, deux
orifices de 1 mm de diamètre permettent de faire passer les fils électriques et un troisième
orifice de 10 mm laisse échapper les gaz générés par l’électrolyse de l’eau. Le cylindre est
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FIGURE 5.5 – Réacteur pour les expériences sur les cylindres en mortier
suspendu par l’armature au couvercle du réacteur de manière à immerger le cylindre dans
l’électrolyte. Une cathode rapportée à la surface latérale vient se placer autour du cylindre,
elle est accrochée au niveau de la base supérieure. La cathode est un grillage en inox de la
même nuance que l’anode interne (316L), les mailles font une taille de 1 cm sur 1 cm sur 10
cm de hauteur et 62 mm de diamètre.
Le cylindre est immergé dans 620 mL de solution d’hydroxyde de sodium à 0,1 M, de manière
à immerger l’ensemble de la hauteur du cylindre tout en évitant que la solution recouvre la
base supérieure. Cette précaution, ainsi que la marge de 3 cm entre l’armature interne et la
base inférieure, est prise pour éviter les courants qui contournent le mortier en choisissant des
chemins préférentiels de moindre résistivité passant par l’électrolyte. Un agitateur magnétique
permet d’homogénéiser la solution au cours de l’essai.
Trois expériences simultanées sont conduites et arrêtées à différentes échéances. Des pré-
lèvements quotidiens de 1 mL de solution dans 9 mL d’eau sont réalisés tout au long de
l’expérience sur les trois essais. Les solutions ne sont pas renouvelées, la diminution du vo-
lume initial dû à l’évaporation sous sorbonne est négligeable, on ne tient compte que de la
diminution progressive à fur et à mesure des prélèvements. Les échantillons étant saturés en
eau après leur conservation dans une salle humide à 99% d’humidité relative, les phénomènes
de transferts hydriques sont aussi négligés. Pour une durée d’expérience de 42 jours, environ
25 prélèvements sont effectués, soit une diminution du volume de 25 mL. Les prélèvements
sont analysés par chromatographie ionique. La dilution au 1/10 est nécessaire pour respecter
les conditions préconisées par l’analyse, on mesure les concentrations en césium au 1 ppm
près.
Pour l’ensemble des essais menées, les réacteurs ont été connectés en série avec un générateur
de courant délivrant un courant équivalent à 5 A/m2 rapporté à la surface d’anode interne.
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5.2.1.2 Flux de décontamination
L’exploitation des expériences consiste à analyser les prélèvements et l’état du matériau au
terme de l’essai de migration. Les analyses par chromatographie ionique des prélèvements
permettent de suivre l’évolution de la concentration en césium de la solution. Les résultats
sont retraités afin de tracer les courbes donnant la masse de césium libéré du matériau en
fonction du temps. La masse de césium totale contenue dans l’échantillon est d’environ 48
mg. La vitesse de décontamination est rapide pour les premiers jours, un léger ralentissement
du relâchement du césium est ensuite perceptible (Figure 5.6).
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FIGURE 5.6 – Evolution de la concentration en césium au cours de l’essai de décontamination
pour des échantillons cylindriques en Mor I
Les trois cylindres présentent des courbes de relâchement similaires qui atteignent les 50%
de proportion de césium décontaminé au terme de la première semaine. Le calcul permet de
déterminer un flux massique de relâchement du césium en rapportant la masse libérée de
césium à la surface latérale du cylindre et au temps écoulé. Les flux de décontamination se
ralentissent dans le temps, ils sont initialement de 0,6 g/m2 et de 0,1 g/m2.
La première conclusion est l’efficacité de la décontamination pour cette campagne d’expé-
riences. Les taux de décontamination sur des cylindres en Mor I sont de plus de 80%. Des
premières fractures du matériau sont visibles au bout du quinzième jour sur les trois cylindres.
L’état mécanique n’a été observé que visuellement. On peut ainsi constater que la dégradation
est plus importante pour les cylindres traités plus longtemps.
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5.2.1.3 Corrosion, déformations et fissuration
Les distributions de courants nécessaires à l’amorce de la corrosion de l’armature enro-
bée sont cent fois moins importantes que celles appliquées dans les expériences d’électro-
décontamination. L’évolution de la corrosion, l’expansion des oxydes et la fissuration du
matériau sont des phénomènes dont on ne peut pas s’affranchir en appliquant des distribu-
tions de 1–5 A/m2.
(a) Jour 0 (b) Jour 7 (c) Jour 14 (d) Jour 28
FIGURE 5.7 – Evolution de la corrosion d’un échantillon cylindrique ( = 6 cm, h = 10 cm)
Les Figures 5.7, 5.8 permettent de voir à l’oeil les traînées d’oxydes et autres produits de
corrosion partant de l’armature vers l’extérieur du matériau. La corrosion de l’armature
n’est pas homogène au sens de la régularité de la croissance des oxydes. Les singularités de
surface de l’armature signifient que les distributions de courant, à priori supposées également
distribuées radialement en partant de l’anode, ne le sont pas et vont induire des singularités
de corrosion et de migration ionique également.
(a) (b)
FIGURE 5.8 – Sections d’un cylindre après plus de 30 jours de traitement
La fissuration des échantillons peut aussi conduire à de nouveaux chemins préférentiels
de moindre résistivité pour la conduction ionique. L’ensemble de ces facteurs atténue la
mobilisation des ions de la solution interstitielle par l’ensemble du courant dont le trajet
moyen est alors difficilement maîtrisé.
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5.2.2 Etude paramétrique selon la nature de l’échantillon
Plusieurs campagnes d’essais à l’échelle du laboratoire ont été réalisées pour affiner la compré-
hension de l’effet des différents paramètres sur les expériences d’électro-décontamination. Les
premières variables sont inhérentes au matériau, des expériences similaires ont été menées sur
des échantillons en Mor I, Mor II, ainsi que sur des échantillons cylindriques et cubiques. Les
expériences de décontamination ont également permis de comprendre le rôle des paramètres
de contrôle : les distributions de courant.
5.2.2.1 Effet du matériau
Les mêmes campagnes d’expériences ont été menées sur des cylindres Mor I et Mor II. Une
distribution identique de 5 A/m2 a été appliquée à trois expériences de décontamination sur
trois cylindres identiques Mor II. La répétabilité des expériences a aussi été confirmée sur le
deuxième mortier. On obtient une évolution des concentrations en césium similaire à celle
que l’on a obtenu pour les cylindres Mor I (Figure 5.9).
































FIGURE 5.9 – Evolution de la concentration en césium au cours de l’essai de décontamination
pour Cyl Mor II
La Figure 5.10 compare les proportions de césium relargué par l’échantillon cylindrique dans le
temps. Le comportement des flux est similaire entre les deux matériaux, toutefois, la cinétique
de décontamination est près de deux fois moins rapide. Dans le cas du cylindre Mor II, il faut
près de 40 jours pour atteindre les 50% de césium décontaminé alors que le cylindre Mor I
avoisine les 85%. Les différences de comportement entre les deux matériaux sont directement
expliquées par les différences dans les coefficients de diffusion et les distributions porales. Les
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FIGURE 5.10 – Comparaison des résultats expérimentaux pour les cylindres (Mor I/Mor II)
diffusivités ioniques effectives, c’est à dire les tortuosités τ, sont plus importantes pour Mor
I que pour Mor II. La migration du césium est ainsi plus rapide dans le premier matériau et
reste cohérente avec une décontamination plus rapide.
Après l’arrêt des expériences, les échantillons ont été broyés entièrement. Un prélèvement
de 5 g sur le broyat est mis en solution et analysé à l’ICP et à la chromatographie ionique. Le
Tableaux 5.1 donne l’ensemble des concentrations massiques en alcalins pour les échantillons
cylindriques Mor I et Mor II traités et les concentrations initiales sur des matériaux des mêmes
gâchées.
Les concentrations massiques de tous les alcalins est moins importante après le traitement.
Les quantités de césium et de potassium sont réduites d’environ 80% pour les échantillons
Mor I et 60% pour les échantillons Mor II après 30 jours. La baisse est moins importante pour
le sodium, en effet, la solution électrolytique utilisée est une solution de soude à 0,1 mol/L. La
migration du sodium est alors limitée par le réservoir d’ions Na à la cathode 5.
5.2.2.2 Effet de la géométrie
Des expériences similaires ont été réalisées sur des dallettes cubiques en mortier Mor I et Mor
II. Les mêmes distributions de courant de 5 A/m2 ont été utilisées. Le principe de l’expérience
est identique à celui que l’on utilise les cylindres (Figure 5.11). Le réacteur est rempli de 1,850 L
de soude à 0,1 mol/L. La cathode est fixée à une surface libre de l’échantillon avec un collier, les
5. On peut aussi rappeler que le césium et le potassium ont des comportements similaires vis-à-vis du transport
et des interactions avec les phases solides alors que le sodium a une diffusivité ionique dans l’eau moins importante
que celles des deux autres alcalins.
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Echantillon Cs (mg/kg) Na (mg/kg) K (mg/kg)
Mor I Initial 8,7 23 85,5
Exp. 3 Mor I (15 jours) 1,8 11,2 17,4
Exp. 2 Mor I (36 jours) 1,7 13 14,6
Exp. 1 Mor I (45 jours) 1,3 10,9 10,4
Mor II Initial 7,2 17 58
Exp. 3 Mor II (15 jours) 4 23 48
Exp. 2 Mor II (30 jours) 2,6 15 22
Exp. 1 Mor II (45 jours) 2,4 15 22
Tableau 5.1 – Concentrations massiques des alcalins dans les échantillons cylindriques après
décontamination
autres faces de l’échantillon sont isolées avec un enduit en époxy. Des prélèvements réguliers
sont faits dans le compartiment électrolytique pour doser le césium.
(a) (b)
FIGURE 5.11 – Réacteurs pour les expériences d’électro-décontamination pour les dallettes en
mortier
Les expériences ont été réalisées pour les deux mortiers (Figure 5.12). Les mêmes compor-
tements sont ainsi observés pour les deux géométries : des flux de décontamination qui
diminuent progressivement et une migration/décontamination plus rapide pour Mor I que
pour Mor II. La répétabilité des expériences entre les trois essais simultanés est moins respec-
tée que pour les cylindres. La géométrie de l’anode (armature) et sa position dans le matériau
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cimentaire induit des lignes de champ électrique plus complexes et plus difficilement maîtri-
sées 6.
Les masses initiales en césium ont été déterminées en tenant compte des concentrations
massiques mesurées après mises en solution d’échantillons broyés. On peut ainsi remarquer
que près de 60% de la masse initiale a été éliminée de l’échantillon pour les matériaux Mor II
et 35% pour Mor II, alors que le traitement est à priori appliqué à une seule moitié.
6. Les opérateurs vectoriels nous donne en effet des champs électriques constants dans le système cartésien
(dallette) et des distributions en 1/r dans une système cylindrique (cylindres).
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FIGURE 5.12 – Evolution de la concentration en césium au cours des essais de décontamination
pour les dallettes
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Cyl Mor I (Exp. 1)
Dal Mor I (Exp. 1)
(a) Comparaison des proportions de césium éliminé pour les cylindres et les dallettes Mor I






























Cyl Mor I (Exp. 1)
Dal Mor I (Exp.1)
(b) Comparaison des flux de césium pour les cylindres et les dallettes Mor I






























Cyl Mor II (Exp. 1)
Dal Mor II (Exp. 2)
(a) Comparaison des proportions de césium éliminé pour les cylindres et les dallettes Mor II



























Cyl Mor II (Exp. 1)
Dal Mor II (Exp.2)
(b) Comparaison des flux de césium pour les cylindres et les dallettes Mor II
FIGURE 5.14 – Comparaison des expériences de décontamination entre cylindres et dallettes
en Mor II
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Une partie du césium contenue dans la moitié non traitée a donc été mobilisé par le trans-
port. La mauvaise isolation du matériau par l’enduit en époxy, une faible mobilisation du
césium derrière l’armature et la mauvaise précision sur la fixation de l’armature au centre de
l’échantillon sont des éléments permettant d’expliquer une proportion de césium supérieure
à 50%.
Pour compléter la comparaison entre les deux géométries, les quantités de césium par jour ont
été tracés. Les flux pour les dallettes sont d’environ 0,016 mg/Jour en début d’expérience et
de 0,002 mg/Jour en fin d’expérience. Les flux pour les cylindres sont légèrement plus faibles
et passent de 0,013 à 5.10−4 mg/Jour en 35 jours. La Figure 5.14 compare l’évolution des flux
entre entre un cylindre (Exp.1) et une dallette (Exp. 2) en Mor I. En dépit de la différence entre
les géométries des échantillons et des électrodes, les réponses des matériaux restent proches
et le fléchissement des flux de césium le même.
Enfin, la Figure 5.15 montre la coupe d’une dallette à 15 jours du traitement. On peut ainsi
noter que le matériau a déjà fissuré après deux semaines de traitement. Les produits de
corrosion ne sont pas encore visibles à l’oeil nu. Les expériences sur les dallettes cubiques
dans un électrolyte liquide présentent tout de même des limites, la mauvaise application de
l’enduit époxy ou les fuites de courant par des éléments de surface non isolées. La géométrie
des armatures peut aussi constituer des pièges dans la mesure ou les espèces ioniques peuvent
s’accumuler sur les lignes iso-potentiels d’une maille, dans un équilibre instable sans être
mobilisées par le champ électrique.
FIGURE 5.15 – Coupe d’une dallette après une expérience d’électro-décontamination
5.2.3 Impact des paramètres électriques
Dans la suite, on a cherché à comprendre les effets des paramètres électriques imposés aux
bornes de l’échantillon au cours du traitement. Dans un premier temps on a cherché à évaluer
l’effet de l’amplitude du courant, puis, les effets d’un signal électrique non constant.
5.2.3.1 Effet de la distribution de courant
Les expériences ont été menées simultanément sur quatre cylindres Mor I pour 5, 2, 1 et 0 A/m2,
les mêmes expériences ont ensuite été menées sur quatre dallettes Mor I. Des distributions de
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courant plus importantes conduisent à des flux et des cinétiques de décontamination plus
grands. En effet, le champ électrique, moteur de la migration ionique est aussi plus important.
La Figure 5.16 montre l’évolution de la masse de césium dans l’électrolyte pour les différentes
expériences.
En augmentant le courant imposé, le césium migre plus rapidement. Toutefois, l’effet de
l’amplitude du courant imposé est limité. Un courant deux fois plus important ne permet pas
de décontaminer le matériau deux fois plus rapidement. Il n’est donc pas efficace d’augmenter
la valeur du courant imposé pour accélérer la migration du césium 7.
Le même effet a été noté aussi bien sur les dallettes que sur les cylindres. Les échantillons
cylindriques ont également été broyés après l’arrêt des expériences. Des prélèvements sur
les broyats sont ensuite analysés par ICP-AES et chromatographie ionique pour doser les
alcalins. De même que pour les résultats présentés dans le Tableau 5.2, les concentrations
massiques en césium et en potassium sont réduites après le traitement. Pour les courants les
plus importants, la décontamination du césium mais aussi du potassium est plus importante.
L’évolution de la concentration en sodium est plus particulière en raison de la solution de
soude dans laquelles les échantillons sont immergés au cours de l’expérience. On peut no-
tamment remarquer que la concentration augmente pour l’échantillon auquel on n’applique
aucun courant et reste constante pour le courant à 1 A/m2. Dans ce second cas, on peut
ainsi en déduire l’ordre de grandeur du courant permettant d’équilibrer les flux de diffusion
naturelle entrants de sodium.
7. Cette limite de l’effet du courant/tension dans un essai de migration a aussi été mise en évidence par
C.Andrade [Castellote et al., 2001]
165
Chapitre 5. Expériences d’électro-décontamination




























g) I = 5 A/m2
I = 2 A/m2
I = 1 A/m2
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(a) Echantillons cylindriques
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(b) Echantillons cubiques




Enfin, il est aussi surprenant de constater qu’un essai de diffusion naturelle dans une solution
de soude non renouvelée permettent de réduire à près de 50% la concentration en césium
alors que la proportion restante de potassium est de 87%. Dans ce cas précis, les masses de
césium dosées dans l’électrolyte ne montre qu’une réduction de 35% de la masse de césium.
Un calcul rapide de la masse de césium qui a diffusé dans la solution, en prenant en compte un
terme source fixe à l’interface, le coefficient de diffusion du césium dans l’eau et la première loi
de Fick
(






, on obtient une proportion d’environ 31% à 45 jours, proche
de la quantité dosée dans l’électrolyte.
Echantillon Cs (mg/kg) Na (mg/kg) K (mg/kg)
Mor I Initial 8,7 23 85,5
Cyl (I = 0 ) Final 4,2 37 78
Cyl (I = 1) Final 3,3 22 53
Cyl (I = 2) Final 1 11 15
Cyl (I = 5) Final 0,3 8 4
Tableau 5.2 – Effet de l’amplitude du courant sur les concentrations massiques des alcalins
dans les échantillons cylindriques après décontamination
Seules deux distributions ont été retenues pour toutes les expériences menées, 5 A/m2 pour
les électrolytes liquides et 1 A/m2 pour les électrolytes solides abordés dans le chapitre 6.
5.2.3.2 Effet d’un courant créneau
L’idée d’appliquer des courants variables dans le temps était intéressante dans la mesure
où un champ électrique constant au sein de la matrice pourrait entrainer des phénomènes
d’accumulation de charges ou d’affinités électrostatiques qui représenteraient des freins à
la migration. Le deuxième intérêt est celui de décorréler deux conséquences du courant
imposé qui ne correspondent pas aux mêmes phénomènes : la corrosion de l’armature et
la migration ionique. La première participe pleinement à la conduction du courant via les
réactions d’électrodes mais n’est pas l’effet recherché. La deuxième, l’objectif recherché de
décontamination électrocinétique, est accélérée par l’effet du champ électrique. Appliquer
des courants électriques créneaux périodiques permet de comprendre dans quelle mesure
ces deux phénomènes sont des réponses directes à un signal électrique imposé, mais aussi
d’optimiser les distributions de courant en imposant des signaux variables de type créneaux,
Dirac ou rampes.
Deux expériences ont été conduites en parallèle sur deux cylindres Mor I. On a cherché à
appliquer la même distribution de courant de 5 A/m2, avec un courant continu et un courant
créneau d’une période deux heures (Figure 5.17).
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FIGURE 5.17 – Profil théorique des courants imposés
Le même protocole pour les expériences précédentes a été respecté, les deux cylindres en
mortier sont immergés dans la soude à 0,1 mol/L, le courant est imposé et des prélèvements
réguliers sont analysés à la chromatographie ionique. Trois dispositifs supplémentaires ont
été installés sur les réacteurs pour pouvoir suivre dans le temps l’évolution des expériences :
• Emission acoustique : La technique d’émission acoustique (EA) permet de suivre le bruit
généré par les essais au cours de l’expérience. Elle permet d’enregistrer les différentes
salves des ondes acoustiques écoutées dans les fréquences des ultrasons, de quantifier
leurs énergies et d’en interpréter les sources et les mécanismes. Cette méthode de suivi a
notamment été utilisé dans les travaux de thèse de Verisch-Fortuné pour le suivi d’essais de
corrosion accélérée. Deux capteurs piézo-électriques sont placés à l’extérieur du réacteur,
calibrés avant le début de l’expérience et maintenus pendant la durée des essais. Deux
paramètres essentiels ont été enregistrés, l’activité ou le nombre de coups ou de salves
enregistrés, et l’intensité ou l’énergie des ondes. Ce suivi par EA a été mis en place avec la
société Euro Physical Acoustics du groupe Mistras. (voir Figure 5.18). Des travaux antérieurs
ont été menées pour suivre les traitements électrochimiques des bétons par émission
acoustique [Maalej, 2010, Verisch-Fortuné, 2009, Idrissi et Limam, 2003].
• Extensomètres électriques : Trois extensomètres électriques permettant de mesurer les dé-
formations ont été collés et fixés sur la surface supérieure du cylindre. Ils permettent de
mesurer les tensions électriques aux bornes d’une longueur donnée dont la résistivité élec-
trique est directement reliée à la longueur de l’extensomètre. L’installation de ces jauges de
déformations a pris en compte la protection des extensomètres d’une éventuelle attaque
chimique par la solution ou d’une perturbation quelconque d’ordre électrique ou méca-
nique. Ils ont été protégés par des capots en PVC et le tout a été couvert d’une résine époxy
isolante. Les trois extensomètres ont été fixés sur la base supérieure autour de l’armature à
trois différents angles. La société HBM a mis en place le système des extensomètres élec-
triques et s’est chargée de leur fixation et de leur protection ainsi que de l’enregistrement
des données.(voir Figure 5.18)
• Suivi des différences de potentiels : Les tensions délivrées au cours des expériences ont été
mesurées pour les deux expériences. Les tensions étant relativement importantes pour les
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boites paramétriques permettant d’acquérir les données, des ponts diviseurs de tensions
ont été raccordés aux deux montages. Les tensions réelles ont été déterminées à partir
des tensions enregistrées en sortie des ponts diviseurs et après un calcul des valeurs des




(a) Dispositif du suivi par émission acous-







(b) Extensomètres ou jauges de déforma-
tions (vue de haut)
FIGURE 5.18 – Dispositifs pour le suivi des déformations et de la fissuration
La Figure 5.19 donne les mesures de tensions aux bornes des deux essais. La mesure des
tensions a été mise en place à partir du cinquième jour. Les deux tensions, continue et
périodique, restent relativement stables au cours des deux expériences. On aurait pu s’attendre
à une variation de la tension avec le développement de la corrosion, mais les valeurs mesurées
restent autour d’une moyenne de 15–16 V pour le courant continu et 17–18 V pour le courant
périodique, pour les mêmes valeurs de courants imposés d’environ 25 mA. Le suivi des
tensions permet de vérifier d’une part la validité de l’hypothèse d’une différence de potentiel
constante dans le modèle, mais aussi de montrer que les phénomènes de corrosion, migration,
fissuration n’altèrent pas significativement les tensions au cours de l’expérience.
Les Figures 5.20 et 5.21 décrivent le suivi par émission acoustique des deux essais menés. La
Figure 5.20 donne le nombre de salves et leur énergie respective enregistrés par le capteur E.A
1 fixé sur l’anode centrale à l’extérieur du réacteur. La Figure 5.21 décrit les mêmes grandeurs
pour le deuxième capteur E.A. 2 fixé directement sur le réacteur.
Pour l’essai en courant continu, l’activité d’émission acoustique enregistrée, par les deux
capteurs ( 5.20 (a) et 5.21 (a)), présente un comportement similaire. Peu de signaux sont
enregistrés au cours de la première semaine, à partir du 8ème jour, l’activité augmente progres-
sivement. Une forte accélération de l’activité est visible à partir du 18ème jour, suivie d’une
forte baisse. Enfin, l’activité augmente de nouveau à partir du 26ème jour.
On peut ainsi en déduire que les phénomènes électrochimiques et mécaniques, augmentent
progressivement en nombre d’ondes acoustiques générés. Lorsque l’on interprète l’activité en
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FIGURE 5.19 – Suivi des tensions au cours des expériences d’électro-décontamination des
cylindres
tenant compte de l’intensité, on voit que l’énergie libérée par les ondes augmente durant la
première quinzaine de jours avec l’activité. Cette évolution est compréhensible : l’augmenta-
tion du nombre de salves conduit à l’augmentation de l’énergie globale libérée. La baisse de
l’activité au 20ème jour s’accompagne par contre d’une augmentation importante de l’énergie.
Cette phase correspondrait à des phénomènes moins nombreux mais relâchant plus d’énergie,
comme la fissuration du matériau.
Pour l’essai en courant périodique, les activités et énergies enregistrées montrent des évolu-
tions différentes. Globalement, les deux capteurs ont enregistré des activités et des énergies
moins importantes. Les évolutions sont similaires à celles de l’essai en courant continu mais
plus lentes. On peut ainsi voir la progressive augmentation de l’activité et de l’énergie à partir
du 10ème jour, suivie d’une baisse au 25ème jour avant une nouvelle augmentation attribuée à
l’apparition de premières fissures.
Ainsi, pour les deux expériences, l’émission acoustique montre la sollicitation du matériau
par un courant électrique et les phénomènes électrochimiques induits produisent des ondes
acoustiques. L’activité et l’énergie des phénomènes acoustiques créés augmentent progressi-
vement, puis, baissent de nouveau avec un relâchement d’énergie plus important, avant de
recommencer de nouveau à augmenter. On peut ainsi supposer que la croissance des oxydes
et les réactions d’électrolyse de l’eau ou de diffusion des gaz produits sont responsables de
l’augmentation progressive des signaux d’EA. La fissuration correspondrait aux salves à forte
énergie et faibles activités.
Les différences entre les deux expériences sont à différents niveaux. Le courant continu
conduit à plus de salves et d’énergie enregistrées. Les niveaux d’énergie et d’activité sont ainsi
plus importants mais nuisent aussi à la clarté de l’évolution des phénomènes acoustiques. La
deuxième principale différence est le retard dans l’expérience avec un courant périodique. La
progressive augmentation de l’activité/énergie est plus lente pour le courant créneau. L’in-



























(a) Essai avec un courant continu























(b) Essai avec un courant créneau
FIGURE 5.20 – Résultats acquis avec le capteur E.A. 1 pour les courants continu/créneau
La Figure 5.22 présente l’évolution des déformations enregistrées par les extensomètres au
cours des deux expériences. On peut ainsi corréler l’évolution des déformations avec celle de
l’émission acoustique 8.
Dans le cas du courant continu, on peut décrire l’évolution des déformations en quatre temps.
Une première phase progressive et lente durant laquelle les déformations restent sensiblement
les mêmes pour toutes les jauges. L’accélération de la déformation commence à partir 10ème
jour. Deux des trois jauges enregistrent une accélération importante, ce qui montre l’asymétrie
de la déformation et de la fissuration. A partir du 25ème jour, on a une troisième phase de
repos de quelques jours durant laquelle les extensomètres n’enregistrent plus de déformations.
Enfin la déformation reprend de nouveau à partir du 30ème jour.
8. Les variations périodiques en dents de scie correspondent probablement aux déformations thermiques des
extensomètres en raison de l’activité environnante : cinq cycles pour cinq jours de travail en semaine.
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(a) Essai avec un courant continu






















(b) Essai avec un courant créneau
FIGURE 5.21 – Résultats acquis avec le capteur E.A. 2 pour les courants continu/créneau
Dans le cas de l’expérience avec un courant périodique, les déformations enregistrées restent
faibles, en comparaison à la première expérience. On peut voir une première phase d’accé-
lération de la déformation au 30ème jour. Les résultats du suivi des déformations montrent
clairement que la sollicitation par un courant créneau permet de limiter les phénomènes de
corrosion et d’électrolyse de l’eau et donc les déformations.
Enfin, les quantités de césium dans l’électrolyte au cours des expériences ont également été
analysées par chromatographie ionique. La Figure 5.23 décrit l’évolution des masses de césium
retiré du matériau au cours des deux expériences. Une des conclusions les plus importantes de
l’étude comparative de deux sollicitations par des courants créneau et continu est la similaire
efficacité dans les deux expériences. En appliquant deux fois moins de courant, on réduit
significativement la corrosion et les déformations du matériau alors que les masses de césium
décontaminées restent très proches.
Le Tableau 5.3 donne les concentrations massiques des alcalins après le traitement. Les
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FIGURE 5.22 – Suivi des déformations au cours des essais d’électro-décontamination par les
extensomètres
concentrations ont été fortement réduites pour les deux échantillons traités avec des valeurs
légèrement plus importantes pour l’échantillon traité par un courant périodique. Ces valeurs
confirment ainsi les évolutions similaires des masses de césium pour les deux échantillons :
les courants créneaux réguliers produisent les mêmes effets sur les teneurs alcalines des
échantillons.
Il est aussi important de noter la décorrelation entre la fissuration de l’échantillon et le
fléchissement des flux de césium sortants. La Figure 5.22 montre que la fissuration du matériau
devient importante aux alentours du 15ème jour de traitement par un courant continu. Un
lien entre le ralentissement des flux et la fissuration est plausible. En effet, la fissuration
pourrait conduire à l’apparition des chemins de migration préférentiels de moindre résistivité,
limitant ainsi la mobilisation du césium encore contenue dans la porosité du matériau. Deux
résultats montrent que la dégradation mécanique n’est pas responsable du fléchissement des
flux ioniques : les tensions électriques mesurées restent stables dans le temps pour les deux
échantillons et les flux ioniques sont aussi ralentis dans le cas de l’échantillon traité par un
courant créneau sans pour autant observer des déformations mécaniques importantes.
Enfin, si la corrosion et l’électrolyse de l’eau sont des conséquences directement liées au
courant imposé, la migration est un effet retardé accéléré par le champ électrique. La com-
préhension du lien entre le courant imposé dans le temps et la migration ionique au sein
du matériau ne permet pas de conclure sur les liens entre la temporalité et la cinétique de
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FIGURE 5.23 – Masses de césium décontaminé pour des courants continu/créneau
Echantillon Cs (mg/kg) Na (mg/kg) K (mg/kg)
Mor I Initial 8,7 23 85,5
Cyl (I continu) 1,2 6,4 3,7
Cyl (I créneau) 1,3 9,2 6,3
Tableau 5.3 – Concentrations des alcalins des échantillons cylindriques après traitement par
des courants créneaux
l’un et de l’autre, mais on peut ici voir que le courant électrique ne doit pas nécessairement
être maintenu au cours d’un essai de migration/décontamination pour accélérer le transport
ionique.
5.2.4 Effet du mode de contamination
Les modes de contamination des matériaux cimentaires sont importants dans la réponse
des échantillons à une sollicitation électrochimique. Trois principaux modes de contamina-
tion sont rencontrés dans la littérature, l’ajout de césium à la gâchée, la contamination par
migration accélérée et l’imbibition dans une solution contaminante.
Le premier permet d’obtenir des profils homogènes en césium dans l’ensemble du matériau.
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La contamination par migration du césium dans le matériau en appliquant un champ élec-
trique est délicate dans la mesure où l’application d’un champ électrique dans les matériaux
armés modifiera les états électrochimiques des armatures et les équilibres chimiques de la
solution interstitielle. Enfin, le troisième mode de contamination, le plus représentatif des
structures rencontrées sur les installations nucléaires pose des contraintes de temps.
Des essais de séchage/imbibition dans une solution contaminante d’hydroxyde de césium
ont néanmoins été mis en place sur des cylindres en mortier. Quatre cylindres, deux Mor I
et deux Mor II ont été placés à l’étude à 60◦C pendant une quinzaine de jours. Les masses
des cylindres ont été suivies régulièrement au cours du séchage. Les degrés de saturation ont
été calculés en supposant que les matériaux sont entièrement saturés en eau en sortie de
l’enceinte de conservation et en tenant compte des porosités accessibles à l’eau de 21% pour
les deux matériaux. Le suivi est décrit par la Figure 5.24.
Echantillon Masse initiale Après séchage Après imbibition Cs introduit
Cyl 1 (Témoin) 868,14 g 827,66 g 870,62 g 2,045 g
Cyl 1 (Exp.) 867,48 g 826 g 871,52 g 2,167 g
Cyl 2 (Témoin) 828,20 g 796,27 g 832,86 g 1,742 g
Cyl 2 (Exp.) 858,68 g 826,74 g 863,36 g 1,744 g
Tableau 5.4 – Suivi des masses des cylindres contaminés par séchage/imbibition
Les cylindres sont ensuite plongés dans une solution contaminante d’hydroxyde de césium
à 50 g/L pendant deux semaines. Les masses finales après imbibition sont légèrement supé-
rieures aux masses initiales avant séchage (voir Tableau 5.4). Deux essais de décontamination
sont ensuite conduits sur deux cylindres alors que les deux autres sont conservés en échan-
tillons témoins.
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(a) Suivi des masses




























(b) Degrés de saturation
FIGURE 5.24 – Suivi du séchage/imbibition des cylindres en mortier
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Les essais de décontamination menés sur les deux cylindres ont également été suivis au cours
du temps. Les solutions en aval sont analysées par chromatographie ionique. En raison des
fortes concentrations, les dilutions sont de 200 au lieu de 10, on observe toutefois les mêmes
tendances. Les concentrations augmentent les premiers jours puis, au terme des 15 premiers
jours, les concentrations restent constantes.
Les différences entre les deux matériaux sont d’une part dans la cinétique de migration, mais
également dans la valeur du plateau. Les quantités de césium initialement présentes dans le
matériau avant le traitement sont différentes : en effet, les volumes de solution contaminante
absorbée durant la phase d’imbibition sont différents.




































FIGURE 5.25 – Suivi des expériences d’électro-décontamination des cylindres de mortier
contaminés par séchage/imbibition
Enfin, les échantillons ont ensuite été broyés, mis en solution et analysés. Le Tableau 5.5 donne
les concentrations massiques en alcalins dans les échantillons témoins et les échantillons
après traitement. Les concentrations en césium dans les échantillons témoins sont impor-
tantes et cohérentes avec les relevés de masse durant les phases de séchage/imbibition. Les
concentrations en Na+ et en K+ sont moins importantes que celles des échantillons sains, en
effet, les alcalins ont diffusé durant la phase de contamination.
Enfin, l’efficacité de la décontamination pour les deux échantillons est importante et rapide.
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Les différences entre les deux échantillons, Mor I et Mor II, sont beaucoup moins importante
que celles observés sur les échantillons contaminés à la gâchée. En supposant que l’ordre
de grandeur de la concentration est secondaire ou sans effet sur les flux, l’efficacité du pro-
cédé est largement accrue par un mode de contamination par imbibition dans une solution
contaminante. Le césium est totalement éliminé en dix jours pour les deux matériaux.
Echantillon Cs (mg/kg) Na (mg/kg) K (mg/kg)
Cyl 1 Imbibé Témoin 338 6 10
Cyl 1 Imbibé Final 17 10 9
Cyl 2 Imbibé Témoin 318 13 46
Cyl 2 Imbibé Final 7 6 1
Tableau 5.5 – Concentrations des alcalins des cylindres contaminés par imbibition après
décontamination
Enfin, il faut aussi rappeler que le mode de contamination détermine la distribution ionique
initiale avant traitement. Les profils initiaux de césium peuvent aussi influer sur les rende-
ments et sur la réponse de l’échantillon au cours du traitement.
5.2.4.1 Analyse du solide
Afin de mieux comprendre les effets du traitement électrochimique sur le matériau cimentaire
il est nécessaire d’effectuer des analyses sur le solide. Deux approches différentes ont été consi-
dérées : l’analyse physique par microscopie électronique et l’analyse chimique du matériau
par mise en solution de tranches d’égale épaisseur et dosage des éléments chimiques.
L’analyse par microscopie électronique permet de réaliser des cartographies par EDS des dif-
férents éléments chimiques. Il s’agit toutefois de profils davantage qualitatifs que quantitatifs,
il est difficile de boucler le bilan massique sans tenir compte des teneurs en oxygène et en
hydrogène sur les matériaux cimentaires. La deuxième contrainte est la taille de la cartogra-
phie. Le MEB est un outil particulièrement puissant lorsqu’il s’agit d’effectuer des analyses
élémentaires ou de l’imagerie sur des échantillons d’une taille au plus millimétrique, alors
que les longueurs de migration pour les cylindres sont de 2,2 cm. Cette contrainte est d’autant
plus importante lorsque l’on considère des hétérogénéités de migration et de corrosion à
l’interface de l’armature et la présence des granulats dans les mortiers. La cartographie réalisée
ne serait donc qu’une image ponctuelle de l’état des distributions élémentaires sur un détail
de l’ensemble du matériau.
Des analyses ont néanmoins été effectuées en utilisant un MEB équipé d’un porte-échantillon
mobile et automatisé. Des cartographies macroscopiques ont été réalisées en concaténant une
centaine d’images bout à bout. Deux échantillons prélevées sur une longueur de migration
complète au sein de l’échantillon cylindrique Mor I témoin, et sur l’échantillon ayant subi le
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traitement de décontamination. Les prélèvements sont lyophilisés, inclus dans des résines,
puis polis et métallisés au carbone.
Les profils qui portent le plus d’intérêt dans la migration ionique, ceux des alcalins, ne per-
mettent malheureusement pas de déterminer des profils fidèles aux gradients de concentra-
tions. Les teneurs massiques initiales en sodium et potassium sont de l’ordre du 1% et sont à la
limite du seuil de détection fiable de la sonde EDS. Le MEB seul ne permet d’observer les dis-
tributions ioniques. Des observations à la micro-sonde pourraient réaliser des cartographies
plus précises, ces essais n’ont pas été envisagées.
Les analyses chimiques ont donc été préférées pour la suite des analyses solides. Le Chapitre 6
présentera les principaux résultats sur les distributions ioniques obtenues pour les dallettes et
les grandes dalles. La reconstitution des profils est plus délicate pour les cylindres en symétrie
radiale.
























































FIGURE 5.26 – Effet du traitement d’électro-décontamination sur les concentrations massiques
en césium
Les Figures 5.26, 5.27, 5.28 présente le bilan ces concentrations massiques en césium mesurés
sur l’ensemble des échantillons cylindriques traités. Le traitement permet de s’affranchir
d’une part importante du césium contenu dans les matériaux au termes des 20 premiers jours.
Au delà des trente jours, le traitement peine à mobiliser le césium résiduel. On peut aussi
noter les différences entre les deux matériaux Mor I et Mor II, qui restent cohérentes avec les
diffusivités et les porosités plus importantes de Mor I.
Le courant permet d’avoir un meilleur rendement du procédé pour des valeurs de distribution
importantes 9, alors que les courants continus et créneaux donnent des résultats semblables.
L’étude des courants variables montrent que les distributions de courant ne doivent pas
nécessairement être maintenues au cours des expériences pour garantir la décontamination.
9. Les concentrations massiques de l’échantillon en diffusion naturelle sans courant sont peu crédibles et
sous-estime probablement le césium résiduel dans l’échantillon.
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FIGURE 5.27 – Effet des distributions de courant sur les concentrations massiques en césium







































FIGURE 5.28 – Effet des distributions de courant sur les concentrations massiques en césium
Ce résultat ouvre la voie à un travail d’optimisation et de compréhension encore mal abordée
aujourd’hui.
Enfin, l’analyse chimique et physique est un des points centraux dans le travail accompli.
L’analyse du solide pour obtenir des cartographies intéressantes et fiables de la répartition des
alcalins a été un des points durs. Une des techniques envisagées, pour de futurs développe-
ments, est la vaporisation du matériau par application d’un laser couplé à une spectroscopie
de masse. On peut ainsi attribuer une quantité de césium au volume d’application du laser,
une poire vaporisée par le faisceau. Le laser décrit la surface de l’échantillon et effectue plu-
sieurs passes pour une cartographie en profondeur et en surface. L’analyse du solide sera
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largement traitée dans le Chapitre 6 suivant.
Enfin, le mode de contamination semble aussi jouer un rôle important. En supposant que
l’ordre de grandeur des concentrations intervient peu dans le rendement du procédé, les
cylindres contaminés par imbibition ont été décontaminés beaucoup plus rapidement et
efficacement que les cylindres contaminés à la gâchée. L’imbibition étant plus représentative
des modes de contaminations réels, les résultats expérimentaux sont encourageants mais
requiert une validation sur des matériaux irradiés réels.
Dans le but de mieux comprendre l’évolution des concentrations en césium au cours des
expériences, la dernière partie de ce chapitre présente les résultats d’une modélisation des
essais menés au laboratoire.
5.3 Modélisation des expériences de décontamination
L’approche numérique choisie dans la modélisation des essais d’électro-décontamination
cherche simplement à décrire le transport ionique. Les derniers chapitres ont mis en évidence
la complexité du problème : le transport ionique doit tenir compte des interactions entre
ions, avec les phases solides, de la corrosion et des contraintes mécaniques, de l’état de
saturation parmi d’autres grandeurs et phénomènes. Dans le travail de modélisation qui suit,
une première approche simple a été choisie avant d’appliquer le modèle introduit dans le
chapitre 4 aux essais de décontamination.
5.3.1 Modèle de transport du césium seul
Les premiers essais de description numérique du transport du césium dans les matériaux se
sont appuyés sur l’équation de transport simple du césium seul dans un champ de potentiels
électriques. On a ainsi résolu l’équation de la conservation de la masse du césium en imposant
des flux nuls de part et d’autre du système, ainsi que l’équation de Poisson pour le potentiel
électrique séparément. ϕ est une fonction au Laplacien nul, elle s’écrit simplement comme
une fonction affine de l’espace, le champ électrique résultant est alors constant et homogène.
Il intervient dans l’expression du flux de césium. On résout alors l’équation (5.1) sur le domaine







Ee ·−−−→∇ccs = 0 (5.1)
Les paramètres de l’équation sont le champ électrique, déterminé directement par la différence
de potentiel appliqué aux bornes de l’échantillon et la tortuosité τ qui a été calculée dans le
chapitre 4. La résolution de l’équation s’est faite sur Comsol Multiphysics 10.
La Figure 5.30 confronte les résultats expérimentaux à ceux de la modélisation. En utilisant les
mêmes valeurs de tortuosité que celles déterminées par la modélisation multi-espèces dans
le chapitre 4, soit 0,0045 et 0,003 pour respectivement Mor I et Mor II, on obtient des flux de
césium bien plus importants que ceux observés au cours des expériences. Les échantillons
10. La résolution de l’équation simple pouvait se faire aussi par des techniques analytiques et les transformées
de Laplace adéquates, Comsol a été préféré pour ainsi utiliser un seul et même outil de calcul.
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0 8 mm 3 cm 5 cm
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Echantillon
cC s,i = 5
ϕi = 0
Electrolyte
cC s,i = 0
ϕi = 0
pEch
τEch  p = 1τ = 1 
−−→
jC s = 0
ϕ = ϕ0
−−→
jC s = 0
ϕ= 0
FIGURE 5.29 – Description du modèle mono-espèce simple pour les expériences d’électro-
décontamination des cylindres
sont décontaminés totalement au bout de 5 jours de traitement. On a alors cherché à calculer
les valeurs de τ qui permettrait d’avoir des courbes plus proches des courbes expérimentales.
Les tortuosités sont alors près de 5–10 fois plus faibles et les allures des courbes ne permettent
pas d’expliquer le fléchissement et le ralentissement progressif des flux.




























































FIGURE 5.30 – Modélisation mono-espèce des concentrations en césium dans l’électrolyte au
cours d’une expérience d’électro-décontamination pour des cylindres Mor I et Mor II
Un modèle de transport simple ne suffit pas pour décrire les évolutions des concentrations
en césium observés au cours des expériences d’électro-décontamination. Il est aussi plus
cohérent de réutiliser le même modèle développé pour déterminer les tortuosités pour décrire
ces expériences.
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5.3.2 Modèle multi-espèces
La principale différence avec une modélisation classique du transport ionique dans un mortier
ou un béton est la présence de l’électrode enrobée et l’absence de compartiment aval. La
modélisation des applications d’ECE a notamment fait l’objet de quelques travaux récents. Les
travaux de Wang [Wang et al., 2000] imposent ainsi des conditions de flux à l’armature mais
ne modélise pas le compartiment aval, Toumi [Toumi et al., 2007] montre la bonne cohérence
entre résultats expérimentaux et numériques ainsi que l’efficacité d’un traitement d’extraction
pour les chlorures libres. Enfin, plus récemment, Liu [Liu et Shi, 2012] a présenté des résultats
de modélisation qui tiennent compte d’un réseau d’armatures, ainsi que de la présence des
granulats.
Dans cette partie, la modélisation des expériences de décontamination est directement l’appli-
cation du modèle abouti décrit dans le Chapitre 4. Le calcul tient ainsi compte des équations
de Nernst-Planck couplés par l’équation de Poisson, ainsi que des termes d’activité ionique et
des équilibres de rétention des alcalins par les phases solides. Nous avons cherché à modéliser
les expériences d’électro-décontamination des cylindres et des dallettes en 1D et en 2D, ainsi
que d’étudier les effets des différents paramètres.
5.3.2.1 Description du système
Le système {Armature} + {Matériau cimentaire} + {Electrolyte} est différent du système précé-
dent d’un disque de mortier ou de béton placé entre deux compartiments électrolytiques. La
principale différence est l’absence de compartiment amont. Dans ce cas de figure, les cations
sont directement sollicités depuis l’interface armature/matériau cimentaire.
En toute rigueur, la résolution du système devrait prendre en compte l’amorce de la corrosion,
la mise en solution des ions métalliques et la production d’ions H+ qui contribuent à assurer
l’équilibre des charges. Dans les systèmes choisis, nous ne tenons pas compte de la corrosion,
mais uniquement de la modélisation du transport ionique. Lorsque les cations migrent de
l’armature vers la cathode et les ions OH– sont consommés à l’armature, on aboutit à un
appauvrissement en ions. On aboutit donc inéluctablement à l’annulation des concentrations
ioniques, le couplage par l’équation de Poisson qui doit vérifier la valeur constante du potentiel
à l’armature ne peut plus être assuré et met un terme à la résolution des équations.
Dans les résultats numériques présentés dans le Chapitre4, nous n’avons pas cherché à tenir
compte d’une éventuelle acidification du compartiment amont. Dans le cas d’un expérience
d’élect-décontminaiton, lorsque les cations, Na+, K+ et Cs+ migrent vers la cathode, les nou-
veaux équilibres chimiques entrainent la mise en solution d’ions métalliques, une acidification
à l’anode et un terme source en hydroxyde de calcium. Ces sources à l’armature, ne sont pas
prises en compte dans le modèle tel qu’il a été conçu.
Pour pallier à cette difficulté, les conditions limites imposées ont été modifiées. Nous avons
imposées des conditions de Dirichlet sur l’ensemble des espèces ioniques sauf pour le césium,
pour lequel le flux est imposé nul aux électrodes. Ces nouvelles conditions limites nuisent à la
crédibilité de la description du système : en effet, des concentrations imposées en Na+, K+ et
en OH– ne correspondent pas aux phénomènes réels. Cette solution permet ainsi d’imposer
l’apport de cations à l’anode nécessaire pour pallier à la migration des cations et l’épuisement
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(a) Modèle 1D (cylindre)
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(b) Modèle 1D (dallette)
FIGURE 5.31 – Systèmes modélisés pour les expériences d’électro-décontamination des cy-
lindres et des dallettes (Modèle multi-espèces)
de la charge ionique à l’armature.
Finalement notre nouveau système, peut être décrit par la Figure 5.30.
Dans la suite, les résultats de la modélisation des expériences d’électro-décontamination
des cylindres et des dallettes sont présentés. Nous avons cherché à évaluer la distribution
du potentiel et des ions césium dans le matériau ainsi que la concentration en césium dans
l’électrolyte.
5.3.2.2 Modélisation d’une expérience d’électro-décontamination
Nous avons cherché à comparer les concentrations en césium dans l’électrolyte mesurées
au cours de l’expérience et les concentrations calculées par le modèle pour les valeurs des
paramètres choisies et déterminées dans le Chapitre 4, pour chacune des expériences d’électro-
décontamination menées sur les cylindres et sur les dallettes. Les Figures 5.31 et 5.32 pré-
sentent les résultats obtenus.
La cohérence entre les résultats numériques et expérimentaux est loin d’être parfaite. Pour les
deux géométries, le modèle numérique ne permet pas de prévoir la réponse expérimentale
obtenue par l’analyse des prélèvements expérimentaux. On atteint les paliers d’une efficacité
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FIGURE 5.32 – Comparaison des résultats expérimentaux et numériques pour les échantillons
cylindriques (Modèle multi-espèces)
totale au termes d’une dizaine de jours, les cinétiques de migration restent similaires en ordre
de grandeur mais le relargage du césium est plus lent dans les expériences que dans le modèle.
Plus précisément, on peut faire les remarques suivantes :
• La comparaison entre les résultats numériques et expérimentaux est relativement cohérente
pour les premiers jours, notamment pour les cylindres. Au terme de la première semaine, la
divergence devient beaucoup plus importante, les flux expérimentaux ralentissent forte-
ment alors que le modèle prévoit une faible décroissance des flux. Le modèle montre aussi,
qu’en tenant compte des seules hypothèses décrites dans le Chapitre 4, nous ne parvenons
pas à expliquer la décroissance des flux à partir de la première dizaine de jours.
• La différence de comportement entre les deux matériaux est aussi présente dans les résultats
numériques mais l’écart entre les deux se réduit rapidement.
• Les résultats numériques montrent des différences dans le comportement entre les échan-
tillons cylindrique et les échantillons cubiques. Se placer dans un système cylindrique ou
cartésien, modifie les expressions des flux, nous avons un point d’inflexion pour la géomé-
trie cubique, alors que dans le cas des cylindres, les courbes d’évolution des concentrations
restent concaves.
• Les différences entre les résultats désignent d’une part les imperfections du modèle (condi-
tions limites discutables, modèle 1D qui ne tient pas compte de la géométrie des électrodes)
mais aussi des phénomènes dont nous ne tenons pas compte dans le calcul, tels que les
phénomènes mécaniques ou les singularités électrochimiques à l’électrode.
• La confrontation les résultats expérimentaux et numériques pour la géométrie des dallettes
185
Chapitre 5. Expériences d’électro-décontamination
montre une incohérence dans les valeurs présumés des paliers. A priori, seule la moitié du
césium est mobilisée par les courants, les résultats expérimentaux sur les dallettes Mor I
montre qu’une partie du césium de la deuxième moitié a aussi migré ou diffusé. Cet aspect
n’est pas pris en compte dans le modèle qui ne prend en compte dans le système que la
moitié de l’échantillon.
• En comparant le modèle simple de transport du césium seul et le modèle multi-espèces,
on peut aisément s’apercevoir qu’un modèle multi-espèces s’approche davantage d’une
description fidèle à l’évolution des concentrations en césium dans l’électrolyte.





























FIGURE 5.33 – Comparaison des résultats expérimentaux et numériques pour les dallettes
(Modèle multi-espèces)
Les Figures 5.34 et 5.35 présentent les distributions des concentrations en césium dans les
matériaux au cours d’un essai de décontamination déterminées avec le modèle numérique. On
peut constater que la décontamination est quasi-totale au bout des deux premières semaines.
Le front de décontamination avance depuis l’armature anodisée vers l’extérieur du matériau.
On peut aussi remarquer les différences entre les deux types de géométries d’échantillon. On
aurait ainsi une plus grande accumulation du césium à l’interface mortier/électrolyte dans le
cas d’une dallette.
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FIGURE 5.34 – Profils des concentrations en Cs+ pour un cylindre Mor I














































FIGURE 5.35 – Profils des concentrations en Cs+ pour une dallette Mor I
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Au cours du Chapitre 5, nous avons cherché à présenter les essais d’électro-décontamination
menés au laboratoire, les différents phénomènes observés, les réponses différentes des maté-
riaux et des géométries et l’effet des courants électriques imposées sur la migration ionique.
Le modèle numérique construit dans le Chapitre 4 a aussi été utilisé pour modéliser les essais
d’électro-décontamination. Malgré les écarts importants entre les résultats numériques et
expérimentaux, les phénomènes de transport sont relativement bien décrits par le modèle
pour les premiers jours.
Le Chapitre 6 présente les aspects procédés des essais d’électro-décontamination. Trois im-
portants aspects seront ainsi présentés et discutés dans le chapitre suivant : l’utilisation des
électrolytes gels pour l’électro-décontamination, les essais à grande échelle sur les grandes
dalles et les analyses du solide pour déterminer l’efficacité du procédé après traitement.
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Dans les chapitres 4 et 5, les essais de migration, les expériences d’électro-décontamination
ont été présentés. L’échelle du laboratoire est une étape nécessaire pour la compréhension
des effets induits par les champs électriques sur les bétons et les mortiers armés. Nous avons
ainsi mis en évidence les conséquences des courants électriques sur la migration ionique, et
étudié le couplage important qui existent entre corrosion, contraintes mécaniques, grandeurs
électrochimiques et transfert de masse.
Toutefois, le développement d’un procédé industriel doit permettre d’assainir efficacement
des structures de grande échelle, tout en composant avec les contraintes de sûreté nucléaire,
mais également d’être en mesure de répondre à la diversité des matériaux à traiter. Dans ce
chapitre, deux aspects pratiques essentiels sont abordés : les électrolytes utilisés pour assurer
le compartiment cathodique et les effets d’échelle lorsqu’on se place sur des matériaux plus
représentatifs en termes de dimensions.
6.1 Développement d’électrolytes alternatifs
L’application pratique d’un procédé d’électro-décontamination doit s’affranchir de l’utilisation
d’un compartiment cathodique contenant une solution liquide. L’électrolyte utilisé en aval
pour recueillir la contamination doit répondre à des critères d’utilisation et prendre en compte
des structures de taille importante et de géométrie complexe.
Deux types d’électrolytes alternatifs ont été utilisé au cours des essais d’électro-décontamination.
Les procédés de réalcanisation et de déchloruration sur les structures de génie civil utilisent
des pâtes de papier, à base de pulpe de cellulose et d’une solution aqueuse donnée. Un
deuxième type d’électrolyte de type gel minéral est également développé au CEA pour des
opérations de décontamination et d’assainissement en surface des matériaux.
6.1.1 Formulations des électrolytes
Les deux électrolytes, pâtes de papier et gels, sont fabriqués par la mise en suspension et le
malaxage de particules dans une solution.
Dans le cas de la pâte de papier, il s’agit de pulpe de cellulose sous forme de fibres hydrophiles
commercialisée par la société CTS sous le nom de Arbocel BC 200. Elles font 300 µm pour une
épaisseur de 20 µm et se présentent sous l’aspect de fibres blanches, extrêmement volatiles
(ρ=0,06–0,08 kg/L). Lorsqu’elles sont mises dans une solution aqueuse, elles ne se dissolvent
pas et absorbent l’eau. Les solutions ainsi obtenues sont légèrement acides (pH ∼ 6) en raison
d’une faible concentration en ions NH+4 .
Les gels minéraux utilisés sont des systèmes colloïdaux fabriqués par mise en suspension
de particules hydrophiles d’alumine dans une solution aqueuse. Le produit est fabriqué par
Evonik Industries et commercialisé en France par Fevdi sous le nom de Aeroxide Alu C. Les
particules d’alumine se présentent sous forme d’une poudre blanche et volatile (ρ=0,05 kg/L)
d’environ une taille moyenne de 100 µm. Elles sont aussi légèrement acide (pH ∼ 5–6) et ne se
dissolvent pas dans l’eau.
Les deux électrolytes utilisés sont fabriqués à partir d’une solution de soude à 1 mol/L. Le
Tableau 6.1 donne la composition en pourcentages massiques des deux électrolytes.
L’agent dispersant est ajouté dans les deux électrolytes, il s’agit de polyacrylates fabriqués
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Electrolytes Pâte de papier Gel
NaOH à 1 mol/L 74% 77%
Alumine - 22%
Pulpe de cellulose 20% -
Agent dispersant 1% 1%
Colle 5% -
Tableau 6.1 – Formulations des électrolytes Gels et Pâtes de papier
et commercialisés par Arkema sous le nom de Ecodis P90. Son rôle est multiple, améliorer
l’homogénéité du mélange, la rétention de l’eau et la pénétration de l’électrolyte dans le
matériau. La colle est un produit classique utilisé pour les papiers peints (Colle Quelyd pour
papiers peints). Elle a été utilisée pour améliorée l’adhérence de la pâte de papier à la surface
du matériau.
Pour les gels, les formulations, l’action des viscosants (alumine/pulpe de cellulose) et des
co-viscosants (polyacrylates et colles) et de la concentration de la soude ont été étudiés plus
amplement dans des travaux de thèse antérieurs et spécifiques [Lallot, 2004, Bousquet, 2007,
de Nadaï, 2009]. Les aspects liés à ces choix de formulations ne seront pas détaillés dans la
suite, il convient toutefois de noter que le rôle des co-viscosants reste méconnu et qu’un
travail d’optimisation des formulations reste à faire.
6.1.2 Propriétés des électrolytes
Trois propriétés essentielles des deux électrolytes pour le procédé d’électro-décontamination
doivent être étudiées : la conductivité électrique, le séchage et la rhéologie. La première permet
d’assurer la conduction du courant et le transport ionique, la deuxième est importante pour
sauvegarder les propriétés du gel/pâte de papier au cours de l’expérience et la troisième
est essentielle pour la tenue de l’électrolyte, son application et son adhésion au matériaux
cimentaires.
La grandeur la plus importante qui influe sur ces trois propriétés est la solution électrolytique
utilisée. Le type de solution (NaOH) a été choisi pour être en accord avec les essais de déconta-
mination réalisés avec des électrolytes liquides. La concentration n’est toutefois pas de 0,1
mol/L mais de 1 mol/L. Augmenter la concentration de la soude permet d’augmenter signifi-
cativement la conductivité électrique de l’électrolyte, en augmenter la viscosité et diminuer la
vitesse de séchage.
Pour des concentrations élevées de l’ordre de 1 M, la conductivité électrique de l’électrolyte est
largement supérieur à celle du matériau cimentaire. La résistivité électrique du dispositif est
donc déterminée principalement par celle du matériau cimentaire. Quant à la rhéologie du gel,
des études de la viscosité et du comportement rhéologique font l’objet d’un travail de thèse
en cours. On a ainsi uniquement cherché à évaluer la vitesse de séchage qui est déterminante
pour le déroulement des expériences sur plus d’un mois, pour quatre électrolytes : gels et
pâtes de papier à 1 mol/L et à 5 mol/L.
Quatre boites de Petri en verre ont été rempli de l’électrolyte, puis placé dans un réacteur pour
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dallettes en mortier pour reproduire les conditions expérimentales pendant une dizaine de
jours. Les masses ont été relevées régulièrement pour suivre le séchage. La Figure 6.1 présente
les résultats obtenus.
















Pâte de papier 5 M
Pâte de papier 1 M
FIGURE 6.1 – Suivi du séchage des gels et des pâtes de papier
Le rôle hydroscopique de la soude permet de ralentir le séchage pour des concentrations en
NaOH importantes. On peut toutefois noter que les conditions ambiantes de conservation
sont primordiales dans le séchage. L’humidité relative et les conditions de ventilation peuvent
épuiser les quantités d’eau dans les électrolytes très rapidement.
On peut également remarquer une prise de masse pour la pâte de papier à 5 M, qui est
probablement expliquée par une rétention de l’humidité ambiante. Des phénomènes de
ressuage ont aussi été observés pour les gels à partir de la première semaine, en particulier
pour le gel à 5 M.
Il faudrait également tenir compte des effets de masse et de l’épaisseur de la couche d’électro-
lyte. Ces expériences de suivi de séchage ont été réalisées pour un même volume d’électrolyte,
soit environ 25 g pour les gels et 30 g pour les pâtes de papier (les deux électrolytes ont des
densités différentes). Dans les expériences à l’échelle du laboratoire, les masses de pâtes de
papier et de gels utilisées sont de 100 g.
La quantité d’eau disponible dans l’électrolyte pour assurer la conduction du courant tout le
long d’un essai de décontamination, soit près de 40 jours est consommée par le séchage lié à
l’humidité relative ambiante, les phénomènes d’électro-osmose et de convection deviennent
194
6.1. Développement d’électrolytes alternatifs
plus importants puisque le matériau n’est plus immergé dans l’eau et, enfin, la réduction de
l’eau en hydrogène contribue au séchage de l’électrolyte. L’ensemble de ces phénomènes font
de la formulation et de l’étude des propriétés des électrolytes des enjeux importants pour le
développement du procédé d’électro-décontamination.
6.1.3 Application pour l’électro-décontamination
Dans la suite, l’ensemble des essais de décontamination présentés ont été réalisés en utilisant
des électrolytes à 1 M. Le séchage est effectivement plus important que pour des électrolytes
à 5 M, mais en raison des normes de sécurité et de sûreté, et des quantités et des modalités
d’application des gels, une concentration de 1 M était plus raisonnable.
Des expériences d’électro-décontamination à l’échelle du laboratoire ont été menées sur des
dallettes en mortier en utilisant des pâtes de papier et des gels à 1 M et des distributions de
courant de 1 A/m2. Les électrolytes alternatifs décrits doivent se substituer à une solution
électrolytique liquide en aval sans altérer les conclusions discutées et présentées dans le
Chapitre 5.
En raison du séchage et pour garantir le bon déroulement des expériences, les électrolytes
sont renouvelés chaque semaine. L’ensemble est mis en solution et analysé par absorption
atomique ou chromatographie ionique. Les protocoles de mise en solution sont relativement
semblables à ceux décrits dans le Chapitre 2 pour l’analyse des broyats des matériaux cimen-
taires. Les prélèvements de gels et de pâtes de papier sont agités dans l’eau à raison de 100 g/L
jusqu’à la désagrégation des amas de gels ou de pâtes. Les solutions sont ensuite acidifiées à
l’acide nitrique (le pH bascule de 14 à 3–4), centrifugées et filtrées avant analyse.
Le protocole de mise en solution des électrolytes a été appliqué à des gels et des pâtes de
papier contaminés artificiellement par ajout d’hydroxyde de césium. Trois mises en solution
successives a permis d’obtenir des taux de récupération d’environ 80 %, 15 % et 5 % pour
les deux électrolytes. Les fibres de cellulose et les particules d’alumine ne retiennent donc
pas le césium. Ces protocoles ont été adaptés aux outils d’analyse disponibles tels que la
chromatographie ionique qui ne peuvent tolérer des concentrations ioniques ou des pH très
élevées.
Les expériences employant des gels et des pâtes de papier ont ainsi été comparées aux expé-
riences sur dallettes à 1 A/m2. Les résultats des analyses sont données par la Figure 6.2. La
masse de césium récupérée dans les électrolytes est suivie en cumulant les masses successives
à chaque renouvellement. On peut ainsi observer des flux apparents constants dans le temps.
Les expériences sont arrêtées après 40 jours. Après traitement, les échantillons ont été fraisés
dans le sens de la migration de part et d’autre de l’anode. La micro-fraiseuse automatisée
permet d’effectuer des pas de de 0,25 mm avec une précision de 10 µm, la surface d’un disque
de 10 cm de diamètre est fraisée permettant de négliger les hétérogénéités introduites par les
granulats dans le mortier.
Les fraisats sont ensuite mis en solution en appliquant le même protocole précédemment
décrit. Le résultat obtenu est présenté dans la Figure 6.3. Nous tenons compte de taux de
récupération de 85% lors de la première mise en solution.
Le courant électrique a été imposé sur une seule moitié de l’échantillon. La répartition du
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FIGURE 6.2 – Comparaison des concentrations en césium récupérées pour les trois types
d’électrolytes utilisés pour une dallette Mor I à 1 A/m2
(a) (b)
FIGURE 6.3 – Application des gels et des pâtes des papier sur les dallettes (10×10 cm)
césium est qualitativement cohérente avec les résultats de la modélisation présentés dans le
Chapitre 4 (Figure 5.26).
On peut ainsi voir la mobilisation du césium depuis l’anode vers l’extérieur du matériau, avec
une légère accumulation à la cathode (Figure 6.4). Le césium n’est que faiblement sollicité sur
la deuxième moitié du matériau, qui joue ici le rôle de témoin. Des effets de bord importants
(∼ 1 cm) sont aussi visibles, probablement en raison de la conservation prolongée (plus de
deux ans) en salle humide régulée.
196
6.1. Développement d’électrolytes alternatifs
Les mêmes phénomènes de corrosion et de fissuration sont observés sur les échantillons.
Une des principales différences avec les essais d’électro-décontamination dans une solution
liquide sont le gradient de saturation qui peut exister de la surface humectée par l’électrolyte
jusqu’à la cathode. Des distributions similaires sont observées pour les dallettes Mor II. La
mobilisation du césium derrière l’anode semble plus effective. On peut aussi voir dans le
deuxième matériau le front de césium avancer depuis l’anode vers l’extérieur. Les mêmes
effets de bord sur la moitié non traitée sont aussi visibles.
Ces expériences à l’échelle du laboratoire ont été reproduites sur des grandes dalles de 1 m2
pour étudier les effets d’échelle et en comprendre les contraintes. Dans la partie suivante, on
s’attardera à présenter ces essais et les principaux résultats obtenus.
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(a) Profil de césium sur une dallette Mor I


























Partie décontaminée Partie non traitée
Anode
C s+
(b) Profil de césium sur une dallette Mor II
FIGURE 6.4 – Profils de césium reconstitué sur des dallettes en mortier après 40 jours de
traitement électrochimique (Pâte de papier)
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6.2 Mise en place d’expériences à grande échelle
Les dalles en béton font 8 cm de largeur pour une surface de 1 m2. Deux densités d’armatures
ont été choisies, des mailles de 10×10 cm et de 5×5 cm, pour les deux types de bétons Bet I et
Bet II. Les deux électrolytes gels et pâtes de papier ont été utilisés.
6.2.1 Description du protocole de l’essai
(a) (b)
FIGURE 6.5 – Dispositif pour la décontamination des grandes dalles (1 m2)
Les premiers essais de décontamination des grandes dalles ont suivi le même protocole que
pour les petites dallettes (Figure 6.5). Une masse de gel ou de pâte de papier est appliquée à la
surface (soit environ 10–12 kg), quatre branchements sont raccordés aux armatures dénudées
pour assurer une homogénéité des distributions de courant, le grillage cathodique en titane
est fixée à 1 cm de la surface par cadre en bois et un courant équivalent à 1 A/m2 est imposé.
Les surfaces d’armatures théoriques sont d’environ 1 m2, soit des courants de 1 et 0,5 A pour
des tensions respectives d’environ 4–10 et 6–15 V 1.
Chaque semaine, l’ensemble de l’électrolyte est renouvelé, des prélèvements sont effectués
pour doser le césium. Des rainures de 10 cm de long et 2 cm de largeur sont prélevés à la surface
pour reconstituer le profil des alcalins et évaluer les effets du traitement sur la distributions
des espèces ioniques au sein du matériau.
6.2.2 Résultats des expériences de décontamination
6.2.2.1 Masses et flux de césium
L’objectif des premiers essais de décontamination était de chercher à comprendre les effets
d’échelle et l’impact de la géométrie des armatures sur les grandes dalles. Les expériences
ont été maintenues durant quatre semaines. La Figure 6.6 présente les courbes d’évolution
de la masse de césium relâchée en fonction du temps. La masse totale a été déterminée par
extrapolation à partir de la masse mesurée sur un prélèvement sur l’ensemble de l’électrolyte
renouvelé.
Les quantités de césium dosées dans l’électrolyte suivent un régime quasi-linéaire. Les masses
1. Les tensions électriques fluctuent selon l’état de séchage de l’électrolyte.
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Bet I (Mailles 5×5 cm)
Bet I (Mailles 10×10 cm)
Bet II (Mailles 5×5 cm)
Bet II (Mailles 10×10 cm)
Bet I Masse totale = 4950 mg
Bet II Masse totale = 6460 mg
FIGURE 6.6 – Evolution de la concentration en césium dans la pâte de papier pour les grandes
dalles Bet I et Bet II
de césium relâché chaque semaine sont ainsi similaires et les flux apparents de césium sont
constants. A la différence des précédentes expériences qui permettent de suivre la masse
de césium les premiers jours et d’observer un fléchissement des flux, l’échantillonnage des
électrolytes sur les grandes dalles permet seulement de rendre compte de l’évolution globale
chaque semaine des masses de césium.
La décontamination est plus rapide pour les matériaux Bet I que pour les matériaux Bet II. La
comparaison entre les deux matériaux est cohérente avec les coefficients de diffusion plus
faibles pour Bet II. On peut aussi constater que les flux sont plus importants pour les densités
d’armatures les plus grandes.
Les distributions de courant rapportées à la surface d’armatures sont les mêmes, mais les
tensions imposées sont différentes. En effet, les distributions de courant régissent les réactions
de corrosion et d’électrolyse de l’eau. Les quantités de courant sont différentes, c’est à dire,
que les productions globales d’oxygène, de dihydrogène et de rouille sont plus importantes
alors que la densité de flux sont les mêmes. Quant à la migration ionique, dont le principal
vecteur n’est pas le courant mais le champ électrique, elle se trouve accélérée lorsque les
tensions augmentent.
On observe ainsi des flux de décontamination plus importants pour les plus grandes densités
d’armatures (Figure 6.6). Le séchage de l’électrolyte était également plus rapide, en raison
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d’une réduction de l’eau et une production d’hydrogène plus importante 2.
La Figure 6.7 compare les masses de césium sorties par jour rapportées à la surface extérieur
en mg/(Jour·m2) pour les grandes dalles et pour les dallettes. On peut ainsi voir que les flux
sont plus importants pour les dallettes que pour les grandes dalles, les masses de césium
relâchées par jour et par unité de surface sont plus grandes pour les petits échantillons. En
tenant compte des différences de diffusivité entre les bétons et les mortiers, les flux restent
globalement du même ordre, on peut toutefois supposer que les effets d’échelle et le passage
à une surface cent fois plus importante réduit les flux de césium sortant.

































Bet I (Mailles 5×5 cm)
Bet I (Mailles 10×10 cm)
Bet II (Mailles 5×5 cm)
Bet II (Mailles 10×10 cm)
FIGURE 6.7 – Comparaison des flux de césium sortants pour les grandes dalles et pour les
dallettes (Pâte de papier)
Une autre différence est la nature des armatures et la tension imposée pour une même
distribution de courant qui peut aussi modifier les flux ioniques mesurés. Enfin, l’ensemble des
différences entre les deux expériences, sur dallettes et sur grandes dalles, limite les rendements
du procédé pour les grandes dalles et explique les différences constatées entre les masses de
césium.
6.2.2.2 Distributions ioniques au sein du matériau
Les rainures de béton prélevées dans les dalles ont été sciées en tranches de 4 mm, broyées
et mises en solution. Les solutions récupérées après centrifugation, acidification et filtration
sont ensuite analysés par ICP-AES, Chromatographie ionique et Absorption Atomique. Le
2. Le séchage de l’électrolyte n’a tout de même pas été rigoureusement suivi, il s’agit d’une simple observation
au cours des essais de décontamination.
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sodium, potassium, calcium, soufre et fer sont dosés par ICP-AES. Le césium est dosé par
chromatographie ionique et par absorption atomique pour les concentrations les plus faibles.
Les Figures 6.8– 6.12 montre les profils déterminées pour les différents éléments dosés, pour
les grandes dalles Bet I. Les courbes permettent de comparer les deux densités d’armatures et
les deux électrolytes. Il est toutefois nécessaire de nuancer les observations dans la mesure
où les effets de bord et d’échelle ne sont pas pris en compte. Les analyses du fer à l’ICP-AES
n’ont pas permis de reconstituer un profil, les concentrations sont en dessous de 0,1 ppm et
ne peuvent être déterminées de manière fiable. Les concentrations des filtrats après mise en
solution sont ramenées aux concentrations obtenus sur les broyats de matériaux initiaux non
traités. Les graphiques présentent ainsi les proportions de césium restant dans les matériaux.

























Bet I Pâte de papier (10×10 cm)
Bet I Pâte de papier (5×5 cm)
FIGURE 6.8 – Profils de césium dans les grandes dalles Bet I après 4 semaines de traitement
Les profils de césium dans les matériaux sont cohérents avec les observations précédentes.
Les concentrations baissent au voisinage des armatures et augmentent à la surface. Les
concentrations mesurées sont moins importantes pour les armatures de 5×5 cm. Le champ
électrique étant plus important, le césium est mobilisé plus rapidement. Enfin, on peut noter
que plus de la moitié du césium a été retiré du matériau.
Les profils de sodium et de potassium viennent corroborer les observations faites sur les
profils de césium. Les concentrations en sodium sont fortement réduites à l’armature, mais
sont dix fois plus importantes au voisinage de l’électrolyte. La pâte de papier et le gel ont
une concentration initiale de 1 M. L’apport en sodium aux premiers millimètres de béton
est significatif. La pénétration du sodium dans le matériau reste très limitée dans la mesure
où le champ électrique impose sa migration dans le sens contraire. Quant au potassium, les
concentrations sont également fortement réduites à l’armature.On peut toutefois constater
des concentrations importantes au voisinage de la cathode pour les dalles de 5×5cm. Il s’agit
probablement d’un effet d’accumulation du potassium à la surface extérieure.
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Bet I Pâte de papier (10×10 cm)
Bet I Pâte de papier (5×5 cm)
FIGURE 6.9 – Profils de sodium dans les grandes dalles Bet I après 4 semaines de traitement




























Bet I Pâte de papier (10×10 cm)
Bet I Pâte de papier (5×5 cm)
FIGURE 6.10 – Profils de potassium dans les grandes dalles Bet I après 4 semaines de traitement
Les profils de soufre et de calcium sont intéressants à plusieurs égards. Les deux éléments
sont, à priori, très faiblement présents dans la solution interstitielle. Toutefois, la mise en
solution des broyats dans l’eau pure entraîne une dissolution partielle des phases hydratées.
On retrouve en effet pour trois mises en solution successives des concentrations très proches
en calcium et en soufre.
Les profils décrits par les Figures 6.11 et 6.12 montrent tout d’abord des concentrations
relativement proches en calcium et en soufre pour l’ensemble des matériaux. Ces distributions
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montrent que le sciage, le broyage et la mise en solution des différentes tranches de béton
reste reproductible malgré la présence des granulats, des imperfections du broyage ou des
aléas de la mise en solution.
























Bet I Pâte de papier (10×10 cm)
Bet I Pâte de papier (5×5 cm)
FIGURE 6.11 – Profils de calcium dans les grandes dalles Bet I après 4 semaines de traitement




























Bet I Pâte de papier(10×10 cm)
Bet I Pâte de papier (5×5 cm)
FIGURE 6.12 – Profils de soufre dans les grandes dalles Bet I après 4 semaines de traitement
On peut également observer des différences dans les concentrations aux deux interfaces avec
les armatures et l’électrolyte. Les concentrations de calcium sont moins importante sur la
première tranche de béton à proximité de la cathode, alors que les concentrations en soufre
sont plus importantes. La conservation des grandes dalles plus de deux ans en salle humide
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régulée, ainsi que l’application de l’électrolyte à la surface vont entrainer la lixiviation des
matériaux sur les premiers millimètres. Il n’est ainsi pas surprenant de retrouver moins de
calcium sur la première tranche. Les profils de soufre sont plus homogènes et n’indiquent pas
d’effets de bord évidents. Le calcium étant fortement présent dans la pâte et dans les granulats,
les profils nous permettent uniquement de voir l’effet de bord dû à la lixiviation. Le soufre
reste un meilleur indicateur de l’homogénéité des prélèvements.





























Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.13 – Profils de césium dans les grandes dalles Bet II après 4 semaines de traitement
Les Figues 6.13–6.17 décrivent les essais de décontamination pour les grandes dalles Bet II.
Les essais ont été réalisés avec un électrolyte de type pâte de papier. On peut toutefois noter
rapidement la plus faible mobilisation des cations, Cs+, Na+ et K+ pour les deux grandes dalles
en Bet II. Les proportions de césium restant sont aussi d’environ 20% pour les dalles Bet II.
L’accumulation du césium à la surface de la dalle (5×5) montre la migration du césium et son
accumulation à l’interface avec l’électrolyte. La migration du potassium est quant à elle moins
importante que pour les grandes dalles Bet I. Le potassium ne semble être que très faiblement
mobilisé par les champs électriques sur le prélèvement analysé. Enfin, la distribution de
sodium corrobore l’effet de peau observé sur les grandes dalles Bet I. L’électrolyte, fortement
concentré en sodium, limite la migration du sodium de la solution interstitielle et contribue à
la diffusion des ions Na+ sur les premiers millimètres du matériau.
Les distributions de calcium et de soufre confirment les observations faites sur les profils des
Figures 6.11 et 6.12. Les concentrations dans les solutions obtenues sont homogènes au coeur
du matériau alors que les concentrations de la première tranche sont moins importantes en
calcium.
Les essais d’électro-décontamination sur les grandes dalles et sur les dallettes ont permis de
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Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.14 – Profils de sodium dans les grandes dalles Bet II après 4 semaines de traitement



























Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.15 – Profils de potassium dans les grandes dalles Bet II après 4 semaines de traite-
ment
tirer plusieurs conclusions :
• Le replacement des solutions liquides en aval par des électrolytes de types pâtes de papier
et gels permettent d’obtenir des flux de césium similaires, dans la limite des propriétés de
séchage de l’électrolyte.
• Les essais de décontamination permettent de mobiliser le césium et les cations depuis
l’armature anodisée vers l’extérieur, l’efficacité pour les contaminations profondes est
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Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.16 – Profils de calcium dans les grandes dalles Bet II après 4 semaines de traitement




























Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.17 – Profils de soufre dans les grandes dalles Bet II après 4 semaines de traitement
avérée.
• Les essais sur grandes dalles ont permis d’obtenir des flux de césium non négligeables mais
moins importants que sur les petites dallettes. La reconstitution des distributions ioniques a
notamment permis de montrer la mobilisation des cations et leur accumulation en surface
pour des courants de 1 A/m2.
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• Les densités d’armatures et la géométrie du ferraillage est importante dans le procédé. Si la
grandeur principale dans le processus de corrosion est la densité de courant par surface
enrobée, la migration ionique est accélérée par le champ électrique et donc par le gradient
de potentiel. Pour une même densité de courant, la tension est plus élevée pour les densités
d’armatures plus importante
• Les effets d’échelle ne sont pas négligeables, les distributions ioniques dépendent des sin-
gularités de courant et de potentiel. L’hétérogénéité du matériau, les irrégularités de surface
des armatures, le séchage inégal en surface de l’électrolyte sont tous des éléments suscep-
tibles de modifier les lignes de champ électrique. Les rainures prélevées au milieu de la
grande dalle montre que le traitement a permis d’éliminer plus de la moitié du césium alors
que les mesures globales sur toutes la surface de la grande dalle donnent des rendement en
dessous de 20%.
6.3 Rôle du mode de contamination
Afin de déterminer l’effet d’un mode de contamination plus représentatif des installations
nucléaires, quatre grandes dalles ont été contaminées par séchage et imbibition. Des essais de
décontamination ont ensuite été mis en place pour une durée de six semaines. Le protocole
de suivi des essais est différent de celui utilisé pour les grandes dalles contaminées à la gâchée.
Pour une application plus pratique et une mise en oeuvre plus facile, les électrolytes n’ont
pas été renouvelés chaque semaine mais humidifiés régulièrement. Trois prélèvements à trois
emplacements différents sont faits sur la pâte de papier chaque semaine. Le protocole de
contamination et les résultats des expériences sont décrits dans la suite.
6.3.1 Contamination par désaturation et imbibition
Les grandes dalles en béton, deux dalles Bet I et deux dalles Bet II ont été gâchées sans ajout de
césium, pour les deux densités d’armatures. Après 18 mois de conservation en salle humide,
elles ont été placées à l’air libre pendant près de six mois. Enfin pour accélérer la désaturation
sans agresser le matériau, les quatre dalles ont été placées dans un coffrage et confinées avec
10 kg de CaCl2. Le chlorure de calcium est généralement utilisé comme absorbeur d’humidité
domestique, il a été placé dans le coffrage sans contact direct avec les matériaux.
Après deux mois de confinement, les quatre dalles ont été retirées du coffrage, pesées puis
plongées dans un bain étanche d’hydroxyde césium à une concentration de 50 g/L pendant
deux mois. Le Tableau 6.2 donne les masses avant et après imbibition.
Dalles Bet I (5×5 cm) Bet I (10×10 cm) Bet II (5×5 cm) Bet II (10×10 cm)
msec 194,6 kg 204,5 kg 196,1 kg 192,3 kg
msatur é 196,9 kg 207,5 kg 198,2 kg 193,8 kg
∆m 2,3 kg 3 kg 2,1 kg 1,5 kg
mi ni t i al e,C s 109,5 g 142,8 g 100 g 71,4 g
Tableau 6.2 – Suivi du séchage/imbibition des grandes dalles
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La saturation des grandes dalles est le principal mécanisme de la prise de masse. La concen-
tration de la solution contaminante est restée identique avant et après la saturation. Le
Tableau 6.2 présente le suivi des masses des grandes dalles, ainsi que les masses théoriques de
césium qui a diffusé dans les matériaux.
6.3.2 Expériences sur grandes dalles
En raison de ses meilleurs propriétés vis-à-vis du séchage, seule la pâte de papier a été utilisée.
Afin de limiter le séchage, les dalles ont été couvertes et confinées avec un léger rebord pour
permettre aux gaz de s’échapper. Chaque semaine, trois prélèvements à trois endroits distincts
de la surface de la dalle sont effectués. La pâte de papier est ensuite simplement humidifiée
par un ajout d’environ 1 L d’eau 3. Il est important de rappeler que les quantités initiales de
pâte de papier appliquées sont d’environ 10–12 kg, alors que chaque prélèvement fait environ
6–7 g. Les prélèvements affectent donc peu les essais en cours.
On a procédé de la même manière pour suivre les essais d’électro-décontamination dans le
temps : le dosage de la pâte de papier pour suivre la concentration en césium relâché, et la
reconstitution des distributions ioniques après le traitement.
6.3.2.1 Suivi des flux et des concentrations en césium
La Figure 6.18 présente les concentrations moyennes de l’électrolyte en mg de césium par g de
pâte et les écarts dans les concentrations en césium mesurés sur les trois différents prélève-
ments. Les moyennes des concentrations des prélèvements augmentent très rapidement les
premiers jours puis ralentissent, voire diminuent les dernières semaines, alors que les écarts
de concentration entre les trois prélèvements restent importants d’une semaine à l’autre.
On peut en déduire deux conclusions :
• La première est liée à la nature de l’électrolyte. La diffusion du césium à l’intérieur de la
pâte de papier est moins rapide que dans une solution liquide. Les propriétés du transport
ionique dans l’électrolyte, négligées en raison de sa forte teneur en eau (plus de 75%) ne
permettent pas une homogénéisation des concentrations en surface. Les propriétés de
transport dans les électrolytes peuvent représenter un levier important.
• La deuxième conséquence concerne la distribution du champ des flux ioniques. Les écarts
de concentrations entre les prélèvements montre que les flux de césium ne sont pas égaux
en tout point de la surface. Toutefois, en raison du mode de contamination et de la mé-
connaissance des états de contamination initiaux en tout point de la surface, on ne peut
directement faire le lien entre le procédé et les grandes écarts entre les masses de césium à
la surface.
3. La pâte de papier a été préférée aux gels d’alumine en raison de sa cinétique de séchage plus lente mais
également d’une réhydratation plus simple par ajout d’eau. Il a été montré qu’un simple ajout d’eau ne permet
pas de restaurer les propriétés du gel. Un malaxage prolongé est nécessaire pour dissoudre les cristaux de soude et
revenir aux viscosités initiales.
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Bet I (Mailles 5×5 cm)
Bet I (Mailles 10×10 cm)
Masse totale de pâte de papier ∼ 912 kg
Masse initiale théorique de césium ∼ 110145 g
(a) Grandes dalles Bet I



































Bet II (Mailles 5×5 cm)
Bet II (Mailles 10×10 cm)
Masse totale de pâte de papier ∼ 912 kg
Masse initiale théorique de césium ∼ 110145 g
(b) Grandes dalles Bet II
FIGURE 6.18 – Evolution de la concentration en césium dans l’électrolyte pour les grandes
dalles Bet I et Bet II contaminées par séchage/imbibition
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On constate également que les densités de ferraillage influe peu sur les flux de césium, toutefois
la différence entre les masses de césium dans l’électrolyte entre Bet I et Bet II sont importantes.
En raison des propriétés de porosité et de diffusivités des deux matériaux 4, les quantités de
césium qui ont pénétré dans Bet II sont moins importantes que celles présentes dans Bet I.
Les diffusivités étant moins importantes dans Bet II, la contamination et la décontamination
sont tous deux ralenties en raison des propriétés du matériau.
6.3.2.2 Distributions ioniques
Au terme des six semaines d’électro-décontamination, les profils ioniques dans quatre rainures
découpées dans les quatre grandes dalles ont été déterminés. Les mêmes espèces chimiques
ont été dosées : césium, sodium, potassium, calcium et soufre. Les concentrations en fer
et en silicium sont trop basses pour la limite de détection de l’ICP-AES. Les Figures 6.19–??
présentent les profils obtenus pour les différents éléments rapportés aux teneurs alcalines
initialement présentes dans les matériaux. Pour le césium, la quantité initiale correspond à la
quantité théorique donnée dans le Tableau 6.2.


























Bet I (10×10 cm)
Bet I (5×5 cm)
FIGURE 6.19 – Profils de césium dans les grandes dalles Bet I contaminées par imbibition
Afin de s’assurer de la bonne contamination des grandes dalles, des prélèvements sur les dalles
avant l’application du procédé ont été faits. Des analyses globales du césium ont permis de
montrer que le césium a atteint les armatures pour les grandes dalles Bet I et est à 1 cm des
armatures pour les grandes dalles Bet II. La pénétration du césium dans les deux matériaux
n’est pas la même, les matériaux Bet II dont les propriétés de transfert retarde le transport du
césium ont été contaminés moins profondément.
4. En toute rigueur, des mesures de perméabilité auraient été nécessaire pour quantifier les transferts hydriques
dans les matériaux au cours du processus d’imbibition. On peut néanmoins extrapoler, puisque les caractérisations
de la porosité et des diffusivités ioniques vont dans le même sens.
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Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.20 – Profils de césium dans les grandes dalles Bet II contaminées par imbibition
Les deux profils des Figures 6.19 et 6.20 en césium montrent la migration du césium vers l’ex-
térieur de la dalle, les rendements pour les grandes dalles imbibées sont aussi plus importants
dans la mesure où on s’affranchit de 90% du césium en six semaines.
Enfin, après le traitement, les distributions de césium sont fortement réduites. La migration
ionique est bien effective. Les profils de sodium et de potassium vont également dans le même
sens. Il est plus délicat d’interpréter leur distribution ionique, la phase d’imbibition a affecté
les profils initiaux avant traitement. Après traitement, les concentrations au voisinage des
armatures baissent. La migration ionique du potassium est aussi plus accentuée que celle du
sodium, elle est aussi plus importante pour les grandes dalles Bet I. On peut notamment voir
ce qui évoque un front de migration dans les distributions des Figures 6.22 et 6.24 alors que
les teneurs en alcalins sont en dessous des 30% pour les dalles Bet I.
Les expériences d’électro-décontamination présentés dans ce chapitre ont tout d’abord permis
d’introduire le dispositif "pratique" pour la mise en place du procédé sur de grandes structures
en béton. L’emploi des électrolytes de type pâte de papier ou gels d’alumine s’avère intéressant
en raison de sa mise en place pratique et de l’économie du volume conséquent d’un déchet
nucléaire.
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Bet I (10×10 cm)
Bet I (5×5 cm)
FIGURE 6.21 – Profils de sodium dans les grandes dalles Bet I contaminées par imbibition



























Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.22 – Profils de sodium dans les grandes dalles Bet II contaminées par imbibition
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Bet I (10×10 cm)
Bet I (5×5 cm)
FIGURE 6.23 – Profils de potassium dans les grandes dalles Bet I contaminées par imbibition




























) Bet II (10×10 cm)
Bet II (5×5 cm)
FIGURE 6.24 – Profils de potassium dans les grandes dalles Bet II contaminées par imbibition
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Les principaux résultats présentés dans le Chapitre 6 sont les analyses du solide qui ont permis
de décrire les distributions ioniques des alcalins. Des prélèvements sur les grandes dalles
ont été effectués après l’application du traitement pour une durée de 4 à six semaines. Les
distributions ioniques du césium ont mis en évidence que le procédé permet d’éliminer plus
de la moitié du césium initialement présent. La migration des alcalins est importante pour le
césium et pour le potassium et montre un appauvrissement à l’armature et une accumulation
à la cathode.
Les rendements sont meilleurs sur les grandes dalles Bet I que sur les dallesBet II. Le mode
de contamination est aussi important dans la mobilisation des alcalins. Les grandes dalles
contaminées par imbibition présentent aussi de meilleurs rendements.
Enfin, il est important de nuancer ces conclusions : les mesures globales de la masse de
césium dans l’électrolyte montre que l’on s’affranchit de moins de 20% du césium total alors
que les rainures prélevées au centre de la dalle présente des efficacités de plus de 50%. Les
effets d’échelle ont aussi été montré par les écarts entre les concentrations de différents
prélèvements à différents endroits de la surface de la grande dalle.
Si l’efficacité du procédé a été démontrée sur des grandes structures, les effets d’échelle, les
singularités de migration, l’hétérogénéité des flux de décontamination reste aussi présente.
6.4 Vers des applications et des dispositifs différents
Ce dernier volet présente un travail qui a été conduit à la fin de la troisième année de thèse.
Une configuration de migration ionique complètement différente de celle présentée dans l’en-
semble des chapitres précédents a été choisie pour évaluer la réponse du matériau cimentaire
à des champ électriques plus complexes.










FIGURE 6.25 – Dispositif alternatif pour une application surfacique d’un traitement d’électro-
décontamination
Le principe de cette configuration est double : le procédé d’électro-décontamination ne
consiste pas uniquement à anodiser les armatures pour accélérer la migration ionique, il
s’agit plus globalement d’appliquer des champs électriques pour accélérer le transport des
contaminations dans le sens adéquat (Figure 6.25). La configuration décrite dans toutes
les expériences précédentes permet de mobiliser les contaminations profondes depuis les
armatures, mais la corrosion, les effets d’échelle et les singularités de surface aux armatures
limitent l’efficacité globale du procédé.
215
Chapitre 6. Applications du procédé d’électro-décontamination

























































(a) Evolution à la cathode

























































(b) Evolution à l’anode
FIGURE 6.26 – Evolution des concentrations ioniques dans le gel au cours de l’expérience
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Une autre configuration qui peut devenir intéressante pour le traitement des points chauds en
surface a été imaginée et testée à l’échelle du laboratoire. La Figure 6.25 présente le dispositif
mis en place.Les courants imposés sont plus faibles que dans une expérience classique. La
pénétration du champ électrique dans le matériau est fonction du gradient de degré de
saturation du coeur du matériau vers l’extérieur. Anode et cathode sont directement remplis
de gel et placés sur la structure comme un système de sonde ou de stéthoscope confinant
également l’électrolyte et limitant le séchage. Les électrolytes sont renouvelés tous les 4–5
jours et mis en solution pour analyse. Le potassium, calcium, soufre et césium ont été dosés
au cours de cet essai.
La Figure 6.26 décrit l’évolution des concentrations massiques en césium, potassium, soufre
et calcium dans les deux gels à l’anode et à la cathode en mg par g de gel. Chacun des
compartiments renferme environ 35 g de gel. La figure montre que les alcalins migrent vers
la cathode alors que leur concentration dans le gel à l’anode augmentent les premiers jours
et évoluent très peu après la première semaine. Les concentrations en calcium et en soufre
augmentent aussi bien à l’anode qu’à la cathode, mais les concentrations sont deux fois plus
importantes à l’anode qu’à la cathode. On remarque aussi que les concentrations évoluent
peu après la dix premiers jours à la cathode.
L’augmentation des deux concentrations en soufre et en calcium peu s’expliquer soit par le
transport ionique, soit par la lixiviation. Les solutions interstitielles sont pauvres en calcium et
en soufre et les gels concentrés à près de 1 mol/L de soude limitent la lixiviation des phases
calcium. Néanmoins, les concentrations en soufre, possiblement sous forme anionique reste
deux fois plus importante à l’anode qu’à la cathode.
Cette expérience a été réalisée sur des bétons, les conductivités électriques sont donc relative-
ment moins importante que celles des mortiers et des pâtes de ciment et doit être complétée
par d’autres expériences et une analyse du solide pour déterminer la répartition des ions au
sein du matériau.
Le Chapitre 6 a abordé des questions pratiques qui portent sur la mise en oeuvre du procédé
d’électro-décontamination pour l’assainissement des structures. Des électrolytes solides
de type gels et pâtes de papier ont été présentés. Les premières expériences à l’échelle du
laboratoire ont ainsi confirmé qu’ils permettaient d’obtenir des rendements similaires aux
essais dans des solutions liquides. Ces mêmes électrolytes ont été utilisés pour l’application
du procédé sur des grandes dalles de 1 m2.
L’évaluation du procédé s’est faite sur des grandes dalles correspondant aux deux ciments,
Bet I et Bet II, pour deux densités d’armatures et deux modes de contamination différents. Le
suivi des masses de césium montre la migration des alcalins mais aussi une grande dispersion
des concentrations en césium à la surface.
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Toutefois, les principaux résultats présentés dans ce chapitre concernent les distributions io-
niques des alcalins après le traitement. L’analyse du solide a ainsi mis en évidence la migration
de plus de la moitié du césium, mais aussi du potassium et du sodium. La mobilisation du
césium a été plus importante pour les plus grandes densités d’armatures, pour les matériaux
Bet I et pour les grandes dalles contaminées par séchage/imbibition.
Enfin, le procédé d’électro-décontamination n’est pas restreint à la configuration présen-
tée dans ce manuscrit. D’autres dispositifs sont tout aussi intéressants, des essais d’électro-
décontamination en surface pourraient aussi s’avérer plus intéressants pour des contamina-
tions surfaciques en points chauds.
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Conclusion
Discussion des principaux résultats
La principale conclusion des travaux présentés dans ce manuscrit est l’efficacité prometteuse
du procédé d’électro-décontamination sur des matériaux cimentaires artificiellement conta-
minés. Inspiré des procédés électrochimiques dans le génie civil, la sollicitation électrique des
armatures des bétons accélère la migration des contaminations vers l’extérieur des structures.
On peut valoriser les résultats obtenus selon les deux objectifs principaux que nous nous
sommes fixés : une meilleure compréhension des phénomènes et l’optimisation du protocole
en vue d’une plus grande efficacité du procédé.
Description et compréhension des phénomènes en jeu
Les deux principaux effets des champs électriques sont l’accélération de la migration ionique
et de la corrosion des armatures. La mobilisation des cations, en particulier celle du césium,
vers l’extérieur du matériau a été démontrée dans les différents cas présentés. La corrosion de
l’armature anodisée entrainant fissures est un des effets qui doivent être contrôlés au cours
du procédé. L’étude des différents paramètres nous permet de conclure sur leurs effets :
• Les propriétés de rétention et de transport des ions sont fonction de la nature chimique du
matériau cimentaire et de la géométrie du réseau poreux. La diffusivité ionique est ainsi
déterminante dans l’estimation de la cinétique du transport ionique accéléré. Dans notre
étude, deux ciments ont été utilisés, un ciment de Portland classique et un ciment à 30% de
laitier. Les diffusivités ioniques des matériaux au laitier sont plus faibles et l’efficacité du
procédé est, par conséquent, moins bonne.
• Le rôle des granulats utilisés dans la confection des bétons et des mortiers est aussi détermi-
nant, il modifie les propriétés de transport par le biais de deux leviers. Le premier est celui de
la rétention, les phases granulaires ont leur propres propriétés de rétention qui dépendent
de leur nature chimique. Dans le cadre de ce travail, seuls des granulats calcaires ont été
considérés. Les sites de fixation des cations sont moins nombreux et il a été démontré que
les isothermes d’interaction des bétons peuvent être reproduites par pondération par les
fractions massiques des isothermes des pâtes de ciment et des différents granulats. L’es-
sentiel de la rétention des cations est du aux interactions avec les phases cimentaires. Les
bétons retiennent par conséquent moins les cations que les pâtes de ciment en proportions.
Le deuxième levier est directement lié aux chemins de transport ionique. Les granulats
sont des obstacles au transport et réduisent les diffusivités ioniques. Au cours de ce travail,
le transport intragranulaire a été négligé, en raison des faibles porosités des granulats en
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comparaison aux matrices cimentaires.
• Les distributions de courant impactent directement les flux de décontamination. La dis-
tribution de courant est directement liée à la corrosion alors que le champ électrique est
responsable de l’accélération de la migration. Plus les différences de potentiel sont impor-
tantes, plus rapide est la migration. Toutefois, on peut observer que le gain en temps et en
efficacité de décontamination n’est pas proportionnel à l’augmentation du courant.
• Un des résultats les plus intéressants est l’application d’un courant créneau variable dans le
temps. Il a été montré qu’avec une quantité de courant deux fois moins importante, mais
non continuellement délivrée à l’anode, on obtient des efficacités de décontamination
proches de celle d’une expérience à courant continu. L’enjeu est double, une économie de
courant et un ralentissement de la corrosion des armatures. La décorrélation temporelle du
courant électrique et de la migration ionique ouvre ainsi la voie à des études paramétriques
plus larges avec différents signaux électriques.
• Les effets de géométrie sont aussi présents. La réponse dans un système cylindrique est
différente de celle d’une géométrie cubique. Le principal paramètre, plus délicat à faire
varier, est la géométrie de l’anode et des armatures. Non seulement la surface d’armature
est importante, mais aussi la géométrie de cette surface. On peut toutefois conclure à une
bonne efficacité du procédé pour l’ensemble des échantillons décontaminés.
• Enfin, le mode de contamination des échantillons est aussi une des données d’entrée
primordiales. Si les concentrations utilisées dans les expériences présentées sont plus
importantes que les structures sur chantier d’assainissement, on a tout de même démontré
une meilleure efficacité du procédé sur des matériaux artificiellement imbibés dans des
solutions contaminantes.
Modélisation numérique du transport ionique
Afin d’améliorer la compréhension des effets de ces divers paramètres, un modèle numérique
a été développé. L’intérêt est d’autant plus important que les essais d’électro-décontamination
réalisés sont de l’ordre de 40 jours. Le modèle développé s’efforce de tenir compte des équa-
tions de migration de trois cations, Na+, K+, Cs+ et de l’anion majoritaire OH–. Les équations
de migration sont couplés par l’équation de Poisson.
Dans un premier temps, nous avons cherché à estimer les diffusivités ioniques effectives du
césium et des chlorures dans les bétons et dans les mortiers en utilisant la méthode usuelle-
ment appliquée au LMDC. Les résultats des expériences permettent de suivre l’évolution de la
concentration amont et aval des deux compartiment encadrant les échantillons. L’exploitation
des courbes peut ensuite se faire moyennant l’expression du flux et les hypothèses adéquates.
Les diffusivités ioniques effectives ont alors été déterminées en suivant des méthodes plus
classiques et en utilisant le modèle numérique développé sous Comsol Multiphysics.
Dans ce modèle, nous avons cherché à évaluer l’effet du terme de force ionique et de des
interactions avec les phases solides sur la migration et sur l’évolution des concentrations en
amont et en aval. Les deux phénomènes constituent un frein au transport ionique. et remettent
en cause les régimes linéaires du flux généralement admis. Chacun des deux modèles utilisés
a permis de montrer des propriétés de transport relativement semblables entre les différents
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matériaux considérés 5. Les ordres de grandeur restent sensiblement les mêmes. Toutefois,
aucun de ces modèles ne permet de prédire la distribution ionique de césium déterminée
expérimentalement.
Néanmoins, les diffusivités ioniques déterminées en calant les concentrations en amont
calculées sur les valeurs expérimentales ont été retenues pour modéliser les essais d’électro-
décontamination menés à l’échelle du laboratoire. Les divergences entre le modèle et les
expériences ont été plus importantes que les similarités :
• Les temps de décontamination sont relativement semblables entre le modèle et les expé-
riences.
• Le modèle prévoit des efficacités de décontamination finales totales alors que les essais de
décontamination ne permettent pas d’éliminer tout le césium contenu dans le matériau.
• Les différences de comportement entre Mor I et Mor II sont sous-estimées dans le modèle.
Le modèle prévoit ainsi un meilleur rendement plus rapidement atteint pour les échantillons
Mor II que celle observées.
• Des différences de comportement sont aussi observées entre les distributions de champ
radiales et cartésiennes, ceci même sans tenir compte de l’effet de la géométrie de l’anode
pour les dallettes. Les réponses des échantillons dépendent ainsi de la répartition du champ
électrique
• Qualitativement, le comportement des distribution ioniques prévu par le modèle est cohé-
rent avec celui observés sur les dallettes. La migration est notamment amorcée en amont
à l’anode avec un effet d’accumulation du césium à la cathode. L’hypothèse de rétention
cationique permet aussi de mieux s’approcher de la réalité dans la mesure où les équilibres
d’interactions retardent la fixation du sodium et du potassium et que le césium ne peut
migrer sans chasser les deux autres alcalins.
• L’effet de l’amplitude du courant est aussi bien mis en évidence par le modèle. L’efficacité
est plus importante, on gagne en temps de décontamination mais, l’effet de l’augmentation
de la tension est moins en moins important. La modélisation des courants créneaux est
plus délicate et n’a pas été réalisée pour l’instant.
Les efforts de modélisation numérique du transport ionique doivent encore faire l’objet de
davantage d’optimisation et d’amélioration afin d’être satisfaisants et en cohérence avec les
observations expérimentales.
Développement d’un procédé de décontamination
Une grande partie de ce travail de thèse consistait à aborder l’électro-décontamination en
tant que procédé industriel. Les aspects pratiques d’applications du procédé devaient ainsi
prendre en compte l’utilisation des électrolytes adéquats en remplacement des compartiments
électrolytiques liquides et les effets d’échelle importants sur des structures représentatives du
génie civil. Enfin, l’évaluation de l’efficacité d’un procédé devait aussi être caractérisée sur les
distributions ioniques au sein des matériaux avant et après traitement.
5. Le transport ionique est plus facile dans les mortiers que dans les bétons et dans les matériaux CEM I que
dans les matériaux CEM II. Notons que les différences de comportement entre les matériaux sont directement
observés expérimentalement sur le comportement des concentrations ioniques des compartiments. Les modèles
confirment, heureusement, cette évidence.
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L’utilisation des électrolytes de type gel et pâte de papier, largement inspiré des procédés
industriels de réalcanisation et déchloruration existants, a permis de démontrer qu’ils rem-
plissaient le rôle de substitut au compartiment électrolytique dans la limite de leur cinétique
de séchage. Des essais de décontamination utilisant les gels et les pâtes de papier ont ainsi
été réalisés sur des dallettes en mortier avant de conduire des essais sur de grandes dalles en
béton.
Au cours des essais sur les grandes dalles, on a cherché à évaluer l’effet de l’électrolyte, de la
densités des armatures, du type de ciment (Bet I et Bet II) et du mode de contamination.
• Les essais de décontamination avec gels et pâtes de papier restent très similaires. Les deux
électrolytes se substituent bien l’un à l’autre pour les applications des champs électriques. Il
faut toutefois tenir compte des différences de comportement rhéologique et de la cinétique
de séchage pour des applications plus représentatives.
• Les distributions de courant sont les mêmes pour les deux densités d’armatures, la quantité
de courant et la différence de potentiel passent du simple au double lorsque l’on doublait la
surface d’armatures. Sans suivi exhaustif de la corrosion des armatures, les distributions
de courant rapportées à la surface d’armatures sont les mêmes et l’état de corrosion est
théoriquement équivalent pour les deux densités d’armatures, alors que le champ électrique
est plus important pour la plus grande densité. Les flux de décontamination et l’efficacité du
procédé ont ainsi été plus importantes pour les dalles à plus grande densité de ferraillage.
• Les dalles Bet I ont des diffusivités ioniques plus importantes. On peut ainsi constater que
le procédé reste plus efficace sur Bet I que sur Bet II.
• Deux modes de contamination ont été utilisés au cours de cette thèse. La contamination par
dissolution d’hydroxyde de césium dans l’eau de gâchage, et la contamination par séchage
puis imbibition prolongée dans une eau fortement concentrée en hydroxyde de césium.
L’évaluation de la pénétration du césium dans les dalles après imbibition a été faite sur des
rainures prélevées sur les grandes dalles. Le césium a ainsi atteint les armatures dans le
cas des grandes dalles Bet I et diffusé jusqu’à 1 cm de l’armature pour les dalles Bet II. La
décontamination semble plus facilement mobiliser le césium introduit par imbibition que
celui ajouté à la gâchée. Mais la comparaison reste difficile en raison des différences dans
les ordres de grandeur et des distributions des concentrations initiales pour les deux modes
de contamination.
Enfin, il est aussi important de tenir compte d’autres conclusions observées au cours de ces
essais. Les distributions ioniques des autres espèces chimiques montrent aussi une migration
du sodium et du potassium de l’armature dans l’électrolyte. Le sodium présent dans l’électro-
lyte pénètre aussi sur une faible épaisseur à la surface des dalles. Un effet de bord est présent
sur l’ensemble des dalles et reste ainsi visible lorsque l’on évalue la concentration en calcium
des solutions obtenues après mis en solution des broyats.
Une des limites aussi observées au cours des essais sur les grandes dalles est l’effet d’échelle.
Appliquer des champs électriques sur une surface cent fois plus grande implique nécessai-
rement une hétérogénéité des distributions de courant à l’armature et des flux de césium
dans l’électrolyte. Les distributions évaluées sur les rainures ne peuvent donc pas être prises
pour compte pour l’ensemble du matériau mais uniquement une estimation ponctuelle et
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locale de la distribution ionique sur un prélèvement du matériau. Ces effets de bords ont
notamment été quantifiés sur les essais de décontamination sur les grandes dalles imbibées
dans le césium. Sur les trois prélèvements d’électrolytes hebdomadaires réalisés, nous avons
des écarts de concentration importants, qui peuvent s’expliquer par la mauvaise diffusivité du
césium dans l’ensemble de l’électrolyte ou des singularités de migration.
Également, face à la diversité des matériaux rencontrés au cours des opération de démantè-
lement et celle de leurs conditions de conservation, on peut observer des comportements
différents. Il convient ainsi de rappeler que les propriétés de transfert pénalisant le procédé
d’électro-décontamination, atténue aussi les effets de la contamination initiale. Ce sont les
matériaux les moins susceptibles d’être contaminés en profondeur qui sont les plus difficiles
à décontaminer par ce procédé.
Enfin, le travail accompli a permis de montrer l’intérêt du procédé d’électro-décontamination :
une mobilisation en profondeur des contaminations et des masses de césium extraites signifi-
catives. Une étude plus approfondie des limites du procédé est nécessaire pour évaluer les
effets de bord et d’échelle, toutefois, la validation sur des matériaux irradiés sur un chantier
de démantèlement reste la principale étape dans le développement futur du procédé.
Perspectives de développement
Une meilleure optimisation du procédé
Les travaux présentés ont montré l’importance des grandeurs électriques imposées dans
l’efficacité du procédé. Une partie des expériences conduites s’est efforcée de démontrer le
rôle des paramètres liés au matériau et sur lequel l’opérateur extérieur n’a que très peu moyens
d’agir. Les paramètres de contrôle sont essentiellement les courants électriques imposés. L’idée
des courants variables, créneaux ou autres, est relativement neuve, mais nécessite davantage
d’optimisation et de compréhension.
Un plan d’expériences serait ainsi nécessaire pour évaluer les effets des différents courants sur
les flux ioniques pour un matériau et dans une configuration unique. Si les courants créneaux
uniformes et d’une période de deux heures ont donné des résultats encourageants, il n’est
pas exclu d’imaginer des signaux plus complexes temporellement qui permettraient de tenir
compte de l’avancée de la migration dans le temps.
De nouvelles formulations pour les électrolytes
Le développement des électrolytes est une partie intéressante à deux égards.
Les gels d’alumine sont initialement développés pour une décontamination chimique surfa-
cique des matériaux et permettaient de fixer la contamination dans les paillettes de gel sec
résiduel. Dans le cas de l’électro-décontamination, la cinétique de séchage et la rhéologie sont
des paramètres essentiels qui nécessitent de mettre en place une meilleure formulation sans
nuire à l’efficacité de la migration. La cinétique de séchage, comme il a été montré dans le der-
nier chapitre, est principalement déterminée par les conditions environnantes de température
et d’humidité relative. La possibilité de formuler un gel qui s’affranchit d’un séchage rapide
dans des conditions normales de température et d’humidité doit encore être démontrée.
Quant au comportement rhéologique, il fait l’objet d’un travail spécifique actuellement.
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Une des perspectives de développement dans la formulation des gels est une plus grande
fonctionnalisation de l’électrolyte. En effet, fonctionnaliser les électrolytes permettrait d’en
obtenir des propriétés intéressantes pour le procédé d’électro-décontamination. Parmi les
possibles fonctions que les futurs gels pourraient remplir est une resaturation sur les premières
épaisseurs des matériaux cimentaires. La pénétration de la solution électrolytique du gel dans
la porosité du matériau n’a pas été abordée dans ce travail de thèse. Mais l’ajout d’agents
spécifiques permettant d’augmenter la mouillabilité des pores du matériau et une plus grande
pénétration de la solution du gel est intéressant pour avoir des degrés de saturation plus
grands nécessaires à la migration.
La deuxième fonction est une fixation physique du césium dans le gel. Le comportement
chimique du césium est tel qu’il est difficilement complexé et ne précipite pas dans des
conditions abordables de pH. Le bleu de prusse (Fe7(CN)18(H2O)x) sont utilisés pour fixer
le césium mais dans des solutions acides non exploitables pour l’électro-décontamination
des matrices cimentaires. De nouvelles pistes sont aujourd’hui suggérées pour la fixation du
césium. L’objectif étant de pouvoir s’assurer de la récupération du césium radioactif contenu
dans le gel sec après traitement.
Une modélisation complète de l’électro-décontamination
Au cours de cette thèse, la modélisation d’un procédé d’électro-décontamination s’est confron-
tée à celle du transport ionique dans les matrices cimentaires. La multitude de travaux conduits
pour avoir une meilleure approche dans la modélisation de la migration et de la diffusion
témoigne de la difficulté de la tâche. Un modèle plus complet du procédé doit inclure non
seulement le transport de masse, mais également, le séchage de l’électrolyte, le transport
hydrique, la corrosion de l’armature, la géométrie des électrodes et des armatures et, éventuel-
lement, un couplage mécanique pour tenir compte des fissures.
Un modèle multi-physique permettant d’inclure l’ensemble de ces phénomènes serait plus
complet. Il resterait toutefois cohérent avec dans la même approche décrite dans ce travail,
c’est-à-dire, une modélisation globale du matériau cimentaire. Une des difficultés dans la
modélisation du transport dans les matrices cimentaires est de tenir compte plus finement de
l’échelle microscopique. Il faudrait alors tenir compte à la fois de l’ordre fractal apparent de la
porosité, des granulats et de leurs interfaces, et d’en reproduire un échantillon macroscopique
représentatif statistiquement.
Des contraintes importantes non abordées
Dans les expériences d’électro-décontamination décrites et présentées dans ce manuscrit,
plusieurs contraintes ne sont pas prises en compte. La première est celle de l’état de saturation
partielle des structures de génie civil à traiter. Le degré de saturation est critique pour un
procédé qui s’appuie sur la migration ionique pour décontaminer les structures. La deuxième
est l’âge avancé des matériaux et les conditions dans lesquelles ils ont été conservés depuis
plusieurs décennies. L’état chimico-physique des matériaux cimentaires et des armatures
doit pouvoir être évalué précisément pour en comprendre les différences avec les matériaux
modèles utilisés au cours de ces travaux.
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Toutefois, la plus grande différence dont il faudrait tenir compte est la contamination. Les
radionucléides sont présents dans les structures depuis plusieurs années, les concentrations
sont très faibles en comparaison à celles imaginées dans nos simili (près de 10−5 fois moins
importantes), et les profils de contamination ne sont certainement pas homogènes au sein
des structures. La question qui se pose est comment évaluer l’impact des différences de l’état
de la contamination sur sa possible mobilisation par le procédé d’électro-décontamination.
On peut faire de nombreuses conjectures sur la rétention des alcalins pour de très faibles
concentrations ou sur leur possible mobilisation par un champ électrique. Des essais en
actif avec des matériaux modèles artificiellement contaminés par imbibition permettrait de
confirmer ou d’infirmer l’efficacité du procédé pour de très faibles quantités de césium 6.
Mais la seule nécessaire validation doit absolument se faire sur des structures réellement
contaminées. On peut notamment imaginer des essais de décontamination sur des dalles de
piscines de refroidissement des installations en cours de démantèlement.
Vers des dispositifs différents
Enfin, une des ouvertures voulues pour le procédé d’électro-décontamination est la concep-
tion de dispositifs innovants. L’anodisation des armatures est effectivement intéressante
lorsque l’on s’inspire des procédés de réalcanisation et de de déchloruration. Dans le cadre
de la réhabilitation, le traitement électrochimique doit prendre en compte le processus de
corrosion des armatures. Leur utilisation en anodes pour l’électro-décontamination ne se
justifie que pour la mobilisation des contamination profondes que l’on peut rencontrer à leur
voisinage. Mais, on peut tout autant rencontrer des contaminations sur de faibles longueurs de
pénétration ou des points chauds locaux qui ne nécessitent pas une anodisation des armatures
parfois difficilement accessibles.
Le dispositif présenté à la fin du Chapitre 6 est relativement simple et permet d’obtenir des
résultats encourageants. Enfin, le principe peut être revisité en imaginant des dispositifs en
réseau avec des collecteurs et des receveurs, ou des géométries différentes pour les zones
cathodiques et les zones anodiques.
6. Les essais en actif sont plus facilement exploitables puisque on s’affranchit de la lourdeur de l’analyse
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